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Depuis des dizaines d’années, les sols du Québec sont exploités pour leurs minéraux 
et métaux afin de rentabiliser ces éléments au niveau mondial. Avant 1991, la 
réglementation obligeant les industries minières à fournir une garantie financière 
suffisante pour une restauration complète du site minier n’existait pas. Ainsi, elles 
pouvaient exploiter les ressources et ensuite laisser les terrains contaminés à 
l’abandon. Malgré l’importance des industries minières pour l’économie québécoise, 
celles-ci ont engendré de nombreuses répercussions environnementales. En effet, les 
résidus miniers sont habituellement caractérisés par une faible concentration en 
nutriments essentiels (e.g. carbone, azote, phosphore), ainsi que par des grandes 
concentrations en métaux indésirables (e.g. cadmium, plomb, arsenic). La 
combinaison de ces caractéristiques édaphiques problématiques limite la succession 
végétale primaire. L’absence de végétaux dans ces environnements augmente les 
risques de fuite des éléments indésirables vers les écosystèmes avoisinants, en plus 
de favoriser la production de drainage minier acide. Dans ce sens, il est essentiel de 
végétaliser les sites miniers afin d’enrichir et de stabiliser les sols limitant ainsi la fuite 
des métaux et métalloïdes. En effet, il est reconnu dans la littérature que la 
combinaison plantes et microorganismes qui promeuvent la croissance (PGPR) de la 
plante augmente l’efficacité des méthodes de phytoremédiation.  
 
 
Toutefois, très peu d’informations sont connues concernant les interactions entre les 
végétaux et les conditions environnementales, ainsi qu’entre les végétaux et les 
microorganismes présents dans les résidus miniers. Ce projet de doctorat vise à 
élucider une partie des informations manquantes sur les interactions entre les 
 v 
paramètres abiotiques et biotiques présents en contexte minier. Dans ce sens, un site 
minier situé dans le Nord-Ouest du Québec présente des pH hétérogènes, une forte 
concentration en arsenic, une colonisation végétale indigène et est littéralement une 
source d’information pour répondre à de nombreuses questions biologiques.  
 
 
Dans un premier temps, il a été proposé que la composition élémentaire des 
végétaux covarie avec la composition élémentaire des résidus miniers. En effet, il a 
été montré que la majorité des sols ainsi que des feuilles entre les diverses classes 
composant le gradient de végétation présentait des différences élémentaires. Il a 
aussi été présenté que l’espèce végétale, la classe de densité de végétation, le 
calcium et le cuivre sont les paramètres environnementaux du sol qui expliquent le 
plus la composition élémentaire des racines, des tiges et des feuilles chez l’ensemble 
des espèces de plantes. En outre, il a été proposé dans cette étude que les 
conditions environnementales du site minier sont corrélées les populations 
microbiennes actives. Dans ce sens des différences significatives ont été notées chez 
les populations bactériennes et fongiques actives entre les diverses classes de 
gradient de végétation ainsi qu’entre les diverses espèces végétales. Notamment, il a 
aussi été montré que l’abondance relative de certains microorganismes en fonction 
des classes de densité de végétation, de l’espèce végétale ainsi qu’en fonction du 
compartiment végétal dans lequel l’échantillon a été prélevé (sol de 
masse/rhizosphère/racine) était significativement variable.  
 
 
Afin de conclure ce projet de doctorat sur une note plus appliquée, il a aussi été 
proposé que la plantation de semis boréaux puisse être employée pour revégétaliser 
le site sans préparation du terrain ou utilisation d’amendements. L’élaboration de 
plantations expérimentales sur les résidus miniers a permis de montrer que les 
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aulnes crispés et rugueux présentent les meilleures performances en termes de 
survie, de croissance et de translocation élémentaire en contexte minier.  
 
 
Par ailleurs, grâce aux résultats obtenus dans cette étude plusieurs liens ont été 
établis entre les propriétés abiotiques du sol, les classes de densité de végétation et 
les caractéristiques microbiologiques du sol. Dans l’optique que chaque site minier 
est différent et présente des propriétés environnementales qui lui sont propres, les 
résultats présentés dans ce projet de thèse sont les premiers pas vers une meilleure 
compréhension de la résilience des écosystèmes affectés par les activités minières. 
Une meilleure connaissance de ces écosystèmes perturbés, permettra à terme, le 
développement et la mise au point d’approches personnalisées qui permettront 
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1.1 L’industrie minière au Québec 
 
 
1.1.1 Passif environnemental de l’industrie minière au Québec 
  
  
Au Québec, c’est en 1686 que le premier gisement de plomb a été découvert par 
Pierre de Troyes. Ce n’est que 200 ans plus tard que ce gisement de l’Abitibi-
Témiscamingue a été exploité pour le plomb, le zinc et l’argent (1890). Néanmoins, 
l’industrie aurifère québécoise a débuté quelques années plus tôt, en 1847 par la 
découverte d’une pépite d’or par Clothilde Gilbert. C’est en 1906 qu’une véritable ruée 
vers l’or a lieu, lorsque Alphonse Olier et Auguste Renault découvrent un gisement 
d’or près du lac Fortune, dans la région de Rouyn-Noranda. Par la suite, une myriade 
de découvertes d’or sont notées, entre autres, dans les régions de Val-d’Or (1911) et 
de Bousquet-Cadillac (1924) (Paquette, 1984; MERN, 2013). Depuis lors, l’industrie 
minière québécoise s’est développée et était considérée, en 2016, comme étant la 
plus diversifiée du Canada. En effet, l’exploitation de plus de 15 métaux et quelques 
13 autres minéraux, principalement dans les régions administratives du Nord-du-
Québec, de l’Abitibi-Témiscamingue et de la Côte-Nord, a entrainé des revenus de 
2,57 milliards de dollars en 2016 (Emploi Québec, 2018; Institut de la statistique du 
Québec, 2018).  
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Par contre, avant 1991 les lois et législations concernant la gestion des matières 
résiduelles et des effluents miniers étaient inexistantes. Ce faisant, après la durée de 
vie de la mine, les parcs à résidus et les haldes stériles étaient laissés à l’abandon, 
entrainant par le fait même des désordres environnementaux importants, tels que la 
fuite de métaux vers les écosystèmes avoisinants. Afin de lutter contre l’abandon de 
sites miniers perturbés après une exploitation minière, le Québec a ajouté en 1991 
les articles 232.1 à 232.10 à la loi sur les mines. Ces articles stipulent l’obligation 
qu’on les exploitants miniers de fournir un plan de réaménagement et de restauration 
avant le début des activités minières. De plus, les exploitants doivent fournir une 
garantie financière pour la restauration du site en plus d’une modification du plan de 
réaménagement et de restauration tous les cinq ans. Le Ministère de l’Énergie et des 
Ressources naturelles (MERN) se réserve le droit de juger de la satisfaction de la 
restauration avant le départ des exploitants, et ce avant de délivrer un certificat qui 
atteste d’une restauration conforme et sécuritaire pour le public et l’environnement 
(Loi sur les mines). 
  
  
Toutefois, entre les premières exploitations minières et l’ajout des articles 232.1 à 
232.10, c’est 502 sites miniers abandonnés qui ont été inscrits au registre du passif 
environnemental du Québec en date du 31 mars 2017. Plusieurs types de mines sont 
globalement déclinés en plusieurs sous-catégories étant: des sites miniers présentant 
des travaux majeurs à effectuer, des sites miniers à restaurer, des sites miniers à 
sécuriser et des sites où il faut effectuer un suivi et un entretien. Dans l’optique que le 
MERN s’est engagé à réduire le passif environnemental de 80 % d’ici 2020, c’est 1,2 





1.1.2 Importance de la phytoremédiation  
 
 
Telle que présentée subséquemment dans la section 1.3.1, la succession végétale 
dépend de nombreux facteurs physiques, chimiques et biologiques (Sheoran et al., 
2010). Dans la mesure où les résidus miniers présentent habituellement très peu de 
paramètres optimaux pour permettre la croissance végétale, il est important de venir 
enclencher les balbutiements de la succession végétale, via l’introduction de plantes 
pionnières, et ainsi enrichir plus rapidement les sols en matière organique afin de 
permettre l’établissement de végétaux diversifiés qui vont contribuer à recréer 
l’écosystème (Wang et al., 2017). 
 
 
Les méthodes conventionnelles de restauration minière comprennent notamment 
l’incinération, l’excavation, le remplacement, l’isolation, le lavage ainsi que les 
traitements chimiques du sol (Ali et al., 2013; Dixit et al., 2015; Mullingan et al., 2001). 
Les techniques physiques et chimiques de remédiation de sols présentent un coût 
élevé, une mise en place difficile, des changements irréversibles dans les propriétés 
du sol, une perturbation de la microfaune ainsi qu’une inefficacité sur les sols 
présentant une concentration en métaux <100 mg/L. Par ailleurs, ces méthodes 
peuvent entrainer une contamination secondaire des sols par l’utilisation des produits 
chimiques pour les traiter (Ali et al., 2013; Dixit et al., 2015 ; Wong, 2003). 
 
 
Afin de contribuer à réduire le passif environnemental au Québec, des techniques de 
restauration alternatives efficaces, rapides et peu coûteuses doivent être 
développées et mises en place. Ainsi, les méthodes de restauration utilisant les 
végétaux pour extraire les métaux et métalloïdes ou stabiliser les sols pouvent coûter 
aussi peu que 5% du coût des méthodes conventionnelles de restauration. Il est 
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primordial d’optimiser ces méthodes alternatives afin de réduire le passif 
environnemental au Québec (Ali et al., 2013; Prasad, 2003). Le terme 
phytoremédiation provient de la combinaison du mot grec «phyto» (qui signifie plante) 
et du mot latin «remedium» (qui signifie retirer un diable) (Ali et al., 2013). Le concept 
de phytoremédiation a été introduit en 1983 par Chaney (1983). Depuis lors, la 
phytoremédiation est une technique de plus en plus utilisée pour restaurer les 
environnements perturbés et dégradés. L’utilisation de plantes, en combinaison avec 
des microorganismes pouvant promouvoir la croissance de la plante (PGPR) a pour 
principal avantage de pouvoir être appliquée à de vastes superficies de résidus 
contaminés à un coût moindre. Plusieurs auteurs (Feng et al., 2017; Thijs et al., 
2016;  Weyens et al., 2009) mentionnent l’importance des associations plantes et 
microorganismes PGPR dans le succès et l’efficacité de la phytoremédiation. En 
effet, les microorganismes ont développé de nombreuses stratégies telles que la 
biosorption, la bioaccumulation, la biotransformation et la biominéralisation afin de 
survivre dans des environnements hautement contaminés en métaux et métalloïdes 
(Dixit et al., 2015). Les microorganismes PGPR sont également en mesure de 
promouvoir la croissance de la plante par de nombreux mécanismes (voir les sections 
1.4.1 et 1.4.2) (Dixit et al., 2015; Glick, 2010; Santoyo et al., 2016).  
 
 
Par ailleurs, les techniques de phytoremédiation sont faciles à mettre en place en 
plus de demander une faible maintenance. Ces techniques permettent de prévenir 
l’érosion des sols, la fuite de métaux ainsi que de préserver la fertilité des sols (Ali et 
al., 2013; Prasad, 2003; Pulford and Watson, 2003). La technique de 
phytoremédiation est sous-divisée en plusieurs catégories afin de répondre 
efficacement aux besoins des sites perturbés à revégétaliser. Les différentes 
méthodes de restauration par les plantes sont présentées dans le Tableau 1.1. 
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Tableau 1.1. Description de différentes méthodes de phytoremédiation.  
Méthodes de 
phytoremédiation 
Description de la méthode Références 
Phytoextraction 
Translocation des polluants indésirables 
du sol vers les parties aériennes de la 
plante 




Modification de la biodisponibilité des 
polluants empêchant ainsi leur migration 




Dégradation des polluants du sol par 
certaines enzymes de plantes (i.e. 
déshalogénase et oxygénase) 





Inactivation de polluants du sol par les 






Translocation des polluants contenus 
dans le sol vers les plantes, puis 
conversion de ces derniers en leur forme 
volatile dans l’atmosphère 
(Padmavathiam
ma and Li, 2007) 
Phytofiltration 
Absorption ou adsorption des polluants 
par des matrices végétales qui limitent 
leur mouvement dans les eaux 
souterraines 
(Dixit et al., 
2015) 
Phytodésalinisation 
Extraction de l’excès de sel dans les sols 
par l’utilisation de plantes halophytes 
(Ali et al., 2013) 
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1.2 Enjeux environnementaux associés à l’industrie minière 
  
  
Les activités minières entrainent la production de haldes de stériles et d’immenses 
parcs à résidus qui peuvent s’étendent sur des kilomètres. Ceux-ci sont caractérisés 
par de fortes concentrations en métaux et métalloïdes (i.e. Al, As, Au, Cr, Ni, Pb, Zn) 
ainsi qu’une faible teneur en nutriments (i.e. C, K, N, P), limitant ainsi la croissance 
des végétaux. La faible granulométrie et l’absence (ou faible présence) de végétaux 
entrainent également la dispersion des résidus miniers par le vent, pouvant 
engendrer une contamination des écosystèmes avoisinants. De plus, les activités 
minières impactent également le paysage, entrainent des modifications de la 
structure et de l’horizon du sol, changent les populations microbiennes en plus de 
débalancer les cycles biogéochimiques (Huang et al., 2012; Sheoran et al., 2010). 
  
  
1.2.1 Production de drainage minier acide 
  
  
La production de drainage minier acide (DMA) est l’un des effets les plus indésirables 
associés aux résidus miniers et sa gestion représente l’un des défis les plus 
importants auxquels l’industrie minière fait face à travers le monde. La production de 
DMA se produit lorsque trois éléments de base sont réunis: les minéraux soufrés et 
ferreux (i.e. la pyrite de fer (FeS2)), l’eau et l’oxygène. Les équations 1.1 expliquent 
globalement les étapes de l’oxydation de la pyrite de fer (Agbenyeku et al., 2016; 







La réaction [1.1-a] se produit spontanément en présence d’air et d’eau à pH neutre: 
c’est l’oxydation de la pyrite de fer. De plus, en foncti de l’état d’oxydation de 
l’environnement (i.e. activité microbienne, concentration en O2, pH), l’ion ferreux 
(Fe2+) est oxydé en ion ferrique (Fe3+) [1.1-b]. Puis, à des pH se situant entre 2.3 et 
3.5, l’ion ferrique (Fe3+) peut précipiter sous la forme d’hydroxyde de fer (Fe(OH)3-) ce 
qui entraine une faible concentration d’ion ferrique (Fe3+) dans la solution du sol [éq. 
1.1-c]. De façon générale, lorsque le pH est <2 la formation d’hydroxyde de fer 
(Fe(OH)3) n’est pas stable dans les sols et des ions ferriques (Fe3+) persistent dans la 
solution du sol et peuvent être utilisés pour oxyder davantage de pyrite de fer (FeS2) 
[éq. 1-1-d] (Akcil and Koldas, 2006; Chen et al., 2015; Simate and Ndlovu, 2014). 
Certaines espèces microbiennes sont en mesure d’accélérer le processus naturel 
d’oxydation de la pyrite de fer via l’oxydation des minéraux soufrés et/ou ferreux et 
peuvent ainsi accroître rapidement la production d’acide dans les sols (Tableau 1.2) 
(Kuang et al., 2013; Simate and Nlovy, 2014). L’ensemble des réactions d’oxydation 
de la pyrite de fer (FeS2) [éq. 1.1] ainsi que le taux de production d’acide dépendent 
de nombreux facteurs, notamment du pH du sol, de la température, de la saturation 
en oxygène dans la fraction gazeuse et liquide du sol, du degré de saturation en eau 
et de la surface d’exposition des minéraux soufrés/ferreux (Akcil and Koldas, 2006). 
2FeS2 + 7O2 + 2H2O          2Fe2+ + 4SO42- + 4H+                    [éq. 1.1-a]
4Fe2+ + O2 + 4H+          Fe3+ + H2O                                   [éq. 1.1-b]
Fe3+ + 3H2O           Fe(OH)3 + 3H+                                                      [éq. 1.1-c]
FeS2 + 14Fe3+ + 8H2O          15Fe2+ + 2SO42- + 16H+         [éq. 1.1-d]
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Tableau 1.2. Catégorisation des microorganismes selon leur catégorie 
d’oxydation 
Catégories d’oxydation Espèces microbiennes Références 




(Kuang et al., 2013; 
Jonhson and 
Hallberg, 2003) 




(Chen et al., 2015; 
Johnson and 
Hallberg, 2003) 









1.2.2 Biodisponibilité des métaux et métalloïdes 
 
 
Selon Kim et al. (2015), Peijnenburg et al. (2003) ainsi que Lanno et al. (2004), le 
terme biodisponibilité est un processus dynamique comprenant 3 étapes: un 
mécanisme de désorption contrôlé physicochimiquement (disponibilité 
environnementale) (1), un processus de capture contrôlé physiologiquement 
(biodisponibilité environnementale) (2) et un effet physiologique induit (biodisponibilité 
toxicologique) (3). Plus précisément, la disponibilité environnementale correspond 
aux métaux et métalloïdes adsorbés (e.g. métaux et métalloïdes très fortement, 
fortement ou faiblement adsorbés) sur la matrice du sol ainsi qu’aux métaux et 
métalloïdes disponibles dans la solution du sol (e.g. métaux et métalloïdes dissouts et 
complexés avec la matière organique dissoute, complexés avec des anions 
inorganiques, dissouts et libres). Les éléments retrouvés dans la solution du sol sont 
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les seuls pouvant être absorbés par les organismes vivants, dont les 
microorganismes et les plantes et correspondent à la biodisponibilité 
environnementale (Kim et al., 2015). Afin de mesurer la disponibilité 
environnementale, il est nécessaire de connaître la concentration et la spéciation des 
métaux et métalloïdes, celles-ci étant contrôlées par une pléthore d’interactions telles 
que les processus d’adsorption/désorption, complexion/dissociation, 
précipitation/dissolution ainsi qu’une lente diffusion à l’intérieur des minéraux argileux 
et des oxydes. Chacun de ces processus est lui-même contrôlé par le pH, le potentiel 
d’oxydation-réduction (redox), la quantité de matière organique, les minéraux 
argileux,  les oxydes ainsi que par les microorganismes (Gadd, 2010; Kim et al., 
2015; Peijnenburg and Jager, 2003; Peng et al., 2009; Rieuwerts et al., 1998).   
 
 
1.2.2.1 Processus et facteurs abiotiques influençant la biodisponibilité des 
métaux et métalloïdes entre les compartiments du sol 
 
 
Divers processus tel que l’ adsorption/désorption la complexion/dissociation ainsi que 
divers autres facteurs (e.g. granulométrie, matière organique, pH, potentiel redox) 
sont en mesure d’influencer la biodisponibilité des éléments entre les compartiments 
du sol (Kabata-Pendias, 2011; Kim et al., 2015; Rieuwerts et al., 1998). Parmi ceux-
ci, le processus d’adsorption/désorption a été expliqué en 1976 par Forbes et al. et 
permet de comprendre l’importante mobilité (disponibilité) des métaux lourds à pH 
acide. En effet, lorsque l’intervalle de pH se situe entre modérément acide à 
faiblement acalin, les métaux lourds sont habituellement spécifiquement adsorbés à 
la surface des groupements hydroxyles des oxydes ou à la surface des minéraux 
argileux (Fischer et al., 2007; Kim et al., 2015). Ce faisant, lorsque le pH est faible 
(i.e. peu d’ions OH-), les métaux lourds sont généralement adsorbés non 
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spécifiquement à la surface des minéraux argileux par des liens électrostatiques, 
ceux-ci étant associés à la fraction facilement disponible (Hodson et al., 2011; Kim et 
al., 2015). De plus, lorsque le pH est très faible, la concentration d’ions H+  étant très 
forte, il peut s’en suivre une diminution d’absorption des ions métalliques sur les 
ligands (i.e. Cl-, CO32-, OH-, SO42-) due à un effet de compétition, ce qui augmente 
également la disponibilité des métaux lourds dans les sols (Peng et al., 2009).  
 
 
Le potentiel redox (Eh), un facteur intiment lié au pH, est un mécanisme impliquant le 
transfert des électrons entre un agent réducteur et un agent oxydant. Ce processus 
est contrôlé par l’activité des électrons libres dans la phase aqueuse du sol et est un 
important paramètre contrôlant la mobilité des métaux et métalloïdes (Peng et al., 
2009; Zhang et al., 2014). En effet, les réactions redox abiotiques se produisent à la 
surface des substances humiques ainsi que sur les oxydes de fer et de manganèse. 
Ces derniers, étant d’importants réservoirs de métaux lourds, sont contrôlés par les 
réactions redox qui modifient leur réactivité envers les métaux et métalloïdes  
(Rieuwerts et al., 1998; Violante et al., 2010). De façon générale, les sols bien aérés 
et secs tendent à avoir un haut Eh, c’est-à-dire la présence d’agents oxydants en 
mesure de lier les anions, tandis que les sols humides et mal drainés un faible Eh, 
c’est-à-dire la présence d’agents réducteurs qui captent les cations. La spéciation 
(donc la solubilité) des métaux est fortement dépendante du potentiel redox. La 
diminution ou l’augmentation du Eh peut jouer de façon positive ou négative sur la 
solubilité d’un métal (Rieuwerts et al., 1998).  
 
 
En plus du concept d’adsorption spécifique et non spécifique, la matière organique 
ainsi que la présence d’anions inorganiques peuvent aussi venir modifier l’adsorption 
des ions métalliques dans les sols. En effet, une partie de la fraction des métaux et 
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métalloïdes disponible dans la solution du sol est complexée, habituellement en 
conditions faiblement acide ou alcaline, avec de la matière organique dissoute (i.e. 
acides humiques, acides fulviques) ou avec des anions inorganiques (i.e. Cl-, HCO3-, 
OH-, SO42-) (Kabata-Pendias, 2011; Kim et al., 2015). De plus, la complexion par la 
matière organique dissoute entraine généralement une diminution de la capture des 
métaux et métalloïdes par les racines, le complexe matière organique 
dissoute/métaux étant trop large pour passer la membrane cellulaire des racines (Kim 
et al., 2015; Smith, 2009).  
 
 
La biodisponibilité des métaux et métalloïdes est également influencée par la 
granulométrie du sol. Celle-ci étant déterminée par la proportion entre diverses 
fractions: l’argile, le limon et le sable (Rieuwerts et al., 1998). De façon générale, les 
métaux et métalloïdes sont complexés en plus grande proportion dans la fraction 
argileuse du sol dû à sa faible granulométrie. Celle-ci fait en sorte que les argiles ont 
une plus grande surface d’adsorption pour un même volume de sol que les autres 
fractions (Rieuwerts et al., 1998; Zhang et al., 2014; Zhao et al., 2010). Généralement 
l’adsorption des métaux et métalloïdes sur les minéraux argileux se produit sur des 
sites de liaison particuliers possédant des charges permanentes ou variables (Proust, 
2015). Enfin, plusieurs autres facteurs abiotiques tels que la présence d’oxydes de fer 
et de manganèse, la température, le temps de rétention, ainsi que la salinité peuvent 
aussi influencer la biodisponibilité des métaux entre les compartiments du sol 





1.2.2.2 Processus et facteurs biotiques influençant la biodisponibilité des 
métaux et métalloïdes entre les compartiments du sol 
 
 
En plus des nombreux facteurs abiotiques pouvant influencer la biodisponibilité des 
métaux et métalloïdes dans les sols, les microorganismes sont aussi susceptibles 
d’influencer la spéciation, la toxicité et la mobilité des éléments métalliques, 
entrainant ainsi un mouvement entre la solubilisation et l’immobilisation. Les 
processus de solubilisation engendrent la forme inorganique et mobile tandis que les 
processus d’immobilisation entrainent la forme organique et immobile des métaux et 
métalloïdes (Gadd, 2010).  
 
 
Les processus de solubilisation des métaux et métalloïdes comptent, entre autres, le 
lessivage autotrophique. En effet, certains microorganismes autotrophiques (i.e. 
Acidithiobacillus ferroxidans, Leptospirillum ferroxidans, Sulfolobus spp.) obtiennent 
leur énergie par l’oxydation des ions ferreux et/ou des composés soufrés et libèrent 
des ions Fe3+, H+ et SO42-. Il en résulte une importante acidification entrainant une 
solubilisation plus importante des métaux (Gadd et al., 2010; Jonhson and Hallberg, 
2003; Kuang et al., 2013; Panda et al., 2015). Le lessivage hétérotrophique se produit 
lorsque certains microorganismes sécrètent des ions H+, des sidérophores ainsi que 
des acides organiques. Tel que mentionné précédemment la diminution du pH (par la 
libération d’ions H+ ou d’acides organiques) favorise la solubilisation de certains 
métaux et métalloïdes (Gadd, 2004, 2010). Le relâchement de sidérophores par 
certains microorganismes donne lieu à des liaisons spécifiques avec le fer ferrique 
(Fe3+). Néanmoins, les sidérophores possèdent aussi une certaine spécificité pour le 
molybdène, le manganèse, le cobalt et le nickel (Ahmed and Holmström, 2014; 
Johnstone and Nolan, 2015). La liaison des sidérophores avec ces éléments 
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métalliques provoque une augmentation de leur biodisponibilité pour les organismes 
réceptifs. En effet, le fer et certains autres métaux et métalloïdes (i.e. Co, Mo, Mn, Ni) 
sont libérés des complexes insolubles qu’ils formaient avec les minéraux et sont 
biodisponibles pour les organismes possédant des récepteurs de sidérophore/métal à 
leur surface cellulaire (Ahmed and Holmström, 2014; Gadd, 2010; Johnstone and 
Nolan, 2015; Saharan and Nehra, 2011). 
 
 
Les microorganismes sont en mesure de solubiliser les métaux des minéraux grâce 
aux réactions redox. Par exemple, la solubilité des ions Fe3+ et Mn4+ se trouve 
augmentée lorsque ces ions sont réduits sous les formes Fe2+ et Mn2+ par l’action de 
divers microorganismes. D’autres processus tels que la biocorrosion des métaux et la 
méthylation sont également connues comme pouvant solubiliser les métaux et 
métalloïdes (Gadd, 2010).  
 
 
Plusieurs processus d’immobilisation des métaux et métalloïdes sont notamment 
possibles sous l’action des microorganismes. La biosorption des métaux et 
métalloïdes se produit via la liaison à des molécules non spécifiques telles que les 
peptides, les protéines, les acides organiques et les alcools. De plus, les substances 
polymériques extracellulaires: les polysaccharides produits par les bactéries et les 
champignons, peuvent aussi affecter la biodisponibilité des métaux et métalloïdes 
(Fomina and Gadd, 2013; Gadd, 2009, 2010). Des molécules plus spécifiques, tel 
que les phytochélatines et les métallothionéines peuvent également se lier aux 
métaux et métalloïdes et les rendre indisponibles (section 1.2.4). (Gadd, 2010; Ullah 
et al., 2015). Divers mécanismes d’accumulation intracellulaire, tels que la localisation 
dans les organelles (i.e. vacuoles), la précipitation et la séquestration intracellulaire, 
ainsi que la biominéralisation sont aussi des processus pouvant entrainer 
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l’immobilisation des métaux et métalloïdes (Gadd, 2004, 2010).   
 
 
À l’inverse des réactions de solubilisation redox, les réactions d’immobilisation redox 
entrainent la diminution de la biodisponibilité d’un métal (i.e. Mn2+ ! Mn4+, Cr4+ ! 
Cr3+, Fe2+ ! Fe3+). Enfin, divers autres processus tels que la formation biominérale, 
ainsi que la production d’oxydes de fer/manganèse et de sulfates produits par 
certains microorganismes peuvent se lier à certains éléments métalliques pour former 
des complexes insolubles et ainsi entrainer l’immobilisation de certains métaux et 
métalloïdes (Gadd, 2004, 2010). 
  
  
1.2.3 Impact des métaux lourds sur les végétaux  
  
  
Lors de l’établissement d’une communauté végétale, plusieurs facteurs biotiques et 
abiotiques peuvent être limitants. Parmi ceux-ci, on retrouve notamment l’effet 
phytotoxique des métaux et métalloïdes. En effet, plusieurs métaux essentiels (i.e. 
Cu, Fe, Mg, Mn, Mo, Ni, Zn) pour de nombreuses fonctions cellulaires présentent 
toutefois un intervalle restreint entre leurs fonctions physiologiques et leurs effets 
phytotoxiques. D’autres métaux et métalloïdes possédant (ou pas) des fonctions 
biologiques et/ou physiologiques inconnues peuvent également être phytotoxiques 
(i.e. Ag, As, Cd, Cr, Co, Hg, Pb, Sb, Se) (Ali et al., 2013; Clemens, 2006; Dazy, 2008; 
Emmamverdian et al., 2015 ; Nagajyoti et al., 2010). Plusieurs mécanismes sont mis 
en place par la plante pour contrer les divers effets phytotoxiques (section 1.2.4).  
 
 
Certains métaux entrainent des effets indésirables directs ou indirects chez la plante 
 15 
de plusieurs façons. Les effets directs sont les effets qu’ont les éléments métalliques 
eux-mêmes sur diverses fonctions cellulaires. On compte notamment la liaison avec 
les groupements sulfhydryles, qui entraine l’altération du repliement de certaines 
protéines, une perturbation de l’activité catalytique de plusieurs enzymes ainsi qu’une 
altération de l’intégrité de la membrane cytoplasmique. Certains métaux qui sont 
nécessaires dans les sites actifs d’enzymes peuvent être malencontreusement 
remplacés par des métaux indésirables ce qui entraine une diminution, voir une perte 
de l’activité de l’enzyme en question (Emmamverdian et al., 2015; Hossain et al., 
2012; Nagajyoti et al., 2010). Par ailleurs, les métaux et métalloïdes sont connus pour 
permettre une augmentation de l’activité protéolytique ce qui entraine une diminution 
de l’activité des enzymes (i.e. glutamine synthétase, nitrate et nitrite réductase) 
impliqués dans l’assimilation du nitrate et de l’ammoniaque (Singh et al., 2016).   
 
 
Par ailleurs, certains éléments métalliques indésirables, tels que l’arséniate (AsO43-), 
peuvent avoir une analogie structurale avec des éléments essentiels, tel le phosphate 
(PO43-). Ceci entraine une certaine compétition ou une interférence entre les deux 
structures analogues, ce qui a pour finalité d’entrainer la perturbation de plusieurs 
fonctions cellulaires. Par exemple, l’arséniate peut prendre la place du phosphate 
dans la formation de l’adénosine diphosphate (ADP, qui devient adénosine diarsenic) 
ce qui occasionne des problèmes dans les mécanismes énergétiques des cellules 
(Achour et al., 2007; Rosen and Liu, 2010; Rosen and Tamas, 2010).  
 
 
Plus précisément, certains éléments métalliques peuvent avoir plusieurs effets sur 
l’appareil photosynthétique. Les effets relevés comportent: les altérations de la 
biosynthèse des tétrapyrolles (ce qui entraine une diminution de la chlorophylle), une 
baisse de l’efficacité des photosystèmes, ainsi qu’une perturbation du cycle de Calvin 
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(i.e. la carboxylation, la réduction et la régénération sont affectées). Globalement, les 
métaux lourds ont beaucoup d’autres effets directs sur l’homéostasie de la plante. On 
compte des effets sur la reproduction, sur les statuts hydriques et nutritionnels, sur la 
respiration mitochondriale, sur la structure des chloroplastes ainsi que des effets 
génotoxiques (Emmamverdian et al., 2015; Hossain et al., 2012; Nagajyoti et al., 
2010; Singh et al., 2016). 
 
 
Tel que mentionné précédemment, les métaux et métalloïdes peuvent aussi avoir des 
répercussions indirectes, c’est-à-dire que ce ne sont pas directement eux qui sont 
responsables des dommages cellulaires, mais plutôt les produits engendrés par leur 
présence dans les cellules. La production d’espèce réactive à l’oxygène (ERO) est 
l’un des premiers contrecoups de la présence excessive de métaux et métalloïdes 
dans l’environnement d’une plante (Yadav, 2010). Les ERO sont formées lorsqu’un 
métal réagit avec le peroxyde d’hydrogène (H2O2) pour former des radicaux 
hydroxyles très réactifs soit •OH et OH- (la réaction de Fenton). Par la suite, le •OH 
peut réagir avec le H2O2 pour former de l’•O2- (l’anion superoxyde). Cet anion peut à 
nouveau réagir avec le peroxyde pour former davantage de radicaux libres •OH et 
OH- (réaction de Haber-Weiss). De façon globale, un excès d’ERO, soit un 
débalancement entre la production et l’utilisation, va causer des dommages tels 
qu’une interaction avec le système antioxydant, une perturbation de la chaine de 
transport des électrons ainsi qu’une peroxydation des lipides. Cette dernière a pour 
finalité d’entrainer un changement dans la fluidité, la stabilité et la perméabilité 
cellulaire (Emmamverdian et al., 2015; Gratão et al., 2005; Hossain et al., 2012; 








Afin de limiter les effets provoqués par les métaux, les plantes peuvent mettre en 
place de nombreux mécanismes de défense. On compte deux types de stratégies 
élaborés par les plantes: les stratégies qui préviennent la capture des éléments 
métalliques (1) ainsi que les mécanismes de tolérances qui permettent de faire face à 
la présence de métaux à l’intérieur de la plante (2) (Thakur et al., 2016). Les 
mécanismes de tolérance de la plante face aux éléments métalliques dépendent de 
l’espèce végétale, du stade de développement, ainsi que de la concentration des 
métaux et métalloïdes (Navari-Izzo and Quartacci, 2001; Thakur et al., 2016).   
 
 




Les stratégies qui évitent la capture des éléments métalliques par les plantes sont 
basées sur les principes de précipitation et de complexion (Hossain et al., 2012). 
Parmi ceux-ci, la sécrétion d’exsudats racinaires est l’une des premières lignes de 
défense de la plante. En effet, la sécrétion d’anions chélatant les métaux (e.g. PO43-) 
ou de substance augmentant le pH de la rhizosphère, entraine une diminution de la 
biodisponibilité des métaux et métalloïdes ce qui prévient leur capture par la plante 
(Thakur et al., 2016; Hossain et al., 2012). Johnstone et Nolan (2015) ont présenté 
que la libération de sidérophores peut également lier les métaux et métalloïdes 
toxiques ce qui prévient ainsi leur capture par les plantes.   
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La paroi cellulaire racinaire joue aussi un rôle d’immobilisation des cations 
métalliques via leur liaison sur des acides polygalacturoniques chargés (Thakur et al., 
2016). De plus, la membrane plasmique permet aussi de réguler l’homéostasie de la 
plante par la capture des ions métalliques essentiels et par l’exclusion d’autres ions 
métalliques grâce à une panoplie de transporteurs (e.g. les CPx-ATPase, les Natural 
resistance associated macrophage proteins (Nramp), la famille cation diffusion 
facilitator (CDF) et les IRT-like proteins) (Eide, 2006; Hossain et al., 2012; Singh et 
al., 2016).   
 
 
L’association avec les champignons mycorhiziens est également proposée comme 
étant l’un des mécanismes permettant à la plante de lutter contre les métaux et 
métalloïdes. Les champignons arbusculaires sont connus comme pouvant 
immobiliser, précipiter (via des granules de polyphosphates), adsorber (sur la chitine 
ou la glomaline), ainsi que chélater les éléments métalliques. En plus d’améliorer la 
capture des nutriments et de l’eau, l’important réseau d’hyphes arbusculaires serait 
aussi impliqué dans la distribution des métaux à l’interface plante/champignon 
(DalCorso et al., 2013; Upadhyaya et al., 2010). Par ailleurs, l’association avec les 
champignons arbusculaires entrainerait aussi une prévention et une diminution de la 
production d’espèces réactives à l’oxygène (ERO) chez la plante (Emamverdians et 
al., 2015). Les champignons ectomycorhiziens présentent aussi plusieurs 
mécanismes afin de lutter contre les stress occasionnés par les métaux et 
métalloïdes. Parmi ceux-ci on compte les mécanismes extracellulaires tels que la 
précipitation, la chélation et la liaison sur la paroi cellulaire des métaux et métalloïdes. 
Les champignons ectomycorhiziens possèdent également des mécanismes 
intracellulaires (e.g. liaison aux acides organiques, aux composés soufrés, aux 
polyphosphates et aux peptides) ainsi que des stratégies afin de lutter contre le stress 
oxydatif provoqué par l’excès de cations métalliques (Colpaert et al., 2011). Certains 
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champignons ectomycorhiziens seraient aussi impliqués dans des processus 
d’exclusion qui contrôlent le mouvement de certains métaux vers l’intérieur de la 
plante à l’inverse de certains qui seraient exclus (Hall, 2002; Jentschke and Godbold, 
2000). Globalement, les champignons arbusculaires et ectomycorhiziens améliorent 
la résistance de la plante face aux stress orchestrés par les éléments métalliques en 








Une fois les métaux et métalloïdes absorbés par les plantes, celles-ci peuvent 
séquestrer les cations métalliques dans l’apoplasme ou dans des cellules plus 
spécialisées telles que les cellules épidermiques, les cellules du mésophylle ainsi que 
dans les trichomes (Thakur et al., 2016). Les plantes peuvent également produire des 
composés thiols qui présentent une forte affinité pour les cations métalliques. La 
gluthatione (un composé thiol) a de nombreux effets tels que la neutralisation des 
radicaux libres ainsi que la séquestration de métaux lourds. La gluthatione est 
précurseur à la synthèse des phytochélatines (PC). Ces dernières sont produites en 
réponse directe à un stress provoqué entre autres par les ions métalliques, et elles 
sont des peptides chélateurs possédant un groupement thiol leur permettant de se 
lier à certains cations métalliques (principalement Ag+, Cd2+, Cu2+, Hg2+, Pb2+, Zn2+). 
La liaison entre les PC et les métaux se produit dans le cytosol, puis une fois lié le 
complexe PC-métal est séquestré dans les vacuoles, ces dernières étant la 
destination finale de pratiquement tous les composés toxiques. Dans la vacuole, les 
métaux indésirables ne peuvent plus exercer leurs actions phytotoxiques (Clemmens, 
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2006; Emamverdians et al., 2015; Singh et al., 2016; Thakur et al., 2016; Yadav et al., 
2010). Les métallothionéines (MT) sont un autre type de peptides riches en 
groupements thiols qui sont en mesure de lier les métaux et métalloïdes grâce à leurs 
résidus cystéine. La synthèse des MT est induite par de nombreux facteurs tels que 
les hormones, les agents cytotoxiques ainsi que les métaux et métalloïdes. Les MT 
présentent plusieurs rôles physiologiques qui ne sont pas totalement élucidés tels 
que la participation dans le maintien de l’homéostasie et de la séquestration des 
métaux et métalloïdes toxiques, ainsi que dans la protection face aux dommages 
oxydatifs intracellulaires. Les MT présentent des affinités avec plusieurs métaux tels 
que As, Cd, Cu et Zn (Emamverdians et al., 2015; Hossain et al., 2012). 
 
 
Les protéines «heat shock» agissent au même titre que les protéines chaperonnes et 
aident au repliement des protéines dans les cellules végétales, en plus de posséder 
des fonctions de réparation des protéines en conditions de stress. On peut noter leur 
augmentation lors d’un stress causé par certains métaux et métalloïdes (e.g. Al, Cd, 
Cr, Cu, Hg, Zn) (Hall, 2002; Hossain et al., 2012). La proline est un métabolite 
compatible également produit en réponse à de nombreux stress biotiques et 
abiotiques tels que la salinité excessive, la sécheresse, les rayons ultra-violets, les 
métaux et métalloïdes et les stress oxydatifs. La proline joue de nombreux rôles dans 
l’adaptation de la plante face aux stress, tels que dans les mécanismes impliqués 
dans la résistance face aux métaux et métalloïdes (Emamverdians et al., 2015; 
Hossain et al., 2012; Thakur et al., 2016). Puis, la production d’acides organiques 
(e.g. citrate, malate, oxalate) est également rapportée comme favorisant la 
séquestration de divers ions métalliques dans la vacuole (Singh et al., 2016).  
 
 
Les plantes possèdent également des systèmes de transduction réponse. La 
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présence excessive de métaux et métalloïdes dans la cellule végétale engendre un 
débalancement de la signalisation du système calcium (Ca2+)/calmoduline, via la 
substitution du Ca2+ par un autre cation métallique (i.e. Cd2+, Co2+, Ni2+). L’excès 
d’ERO dans la cellule végétale initie également une cascade Mitogen-Activated 
Protein Kinase (MAPK). Ces deux mécanismes ont pour finalité d’activer les gènes 
requis pour l’adaptation aux stress: les gènes permettant le transport de métaux, ainsi 
que les gènes conduisant à la biosynthèse de composés chélateurs (DalCorso et al., 
2013; Kim et al., 2009; Snedden and Fromm, 2001; Thapa et al., 2012). 
 
 
Enfin, les plantes possèdent un système antioxydant qui est nécessaire afin de 
contrecarrer l’effet négatif indirect de l’excès des métaux et métalloïdes dans les 
cellules: un surplus d’ERO. Ce système est en mesure d’interrompre la cascade 
incontrôlée d’oxydation. Certaines molécules telles que l’ascorbate, la gluthatione, les 
flavonoïdes alcaloïdes, la superoxyde dismutase et la catalase, sont à l’avant-
première pour lutter contre l’excès d’ERO. Ces molécules et enzymes sont dites 
antioxydantes puisqu’elles sont en mesure de désactiver l’effet toxique des ERO sans 
que leurs composantes métalliques ne subissent elles-mêmes de conversion en ERO 
(Emamverdians et al., 2015; Thakur et al., 2016; Singh et al., 2016). Divers autres 
mécanismes tels que la modification chimique des métaux et métalloïdes, la synthèse 
d’acide salicylique, d’oxyde nitrique et de composés phénoliques, ainsi que les 
hormones végétales sont aussi connues comme pouvant contrôler les stress induits 







1.2.5 Enjeux de santé publique 
  
  
Tel que vu précédemment, la production de DMA entraine une biodisponibilité accrue 
d’ions métalliques indésirables. En plus de rendre difficile l’établissement de 
végétation qui permettrait de limiter les désordres environnementaux, les métaux et 
métalloïdes migrent vers les nappes phréatiques puis rejoignent les cours d’eau et les 
écosystèmes avoisinants. La biodisponibilité accrue des métaux et métalloïdes en 
contexte minier facilite leur translocation dans les tissus végétaux. Les éléments 
métalliques entrent alors dans la chaine alimentaire et causent des dommages 
importants aux animaux et aux humains. Les principaux effets indésirables des 
métaux et métalloïdes sont présentés dans le Tableau 1.3 (Ali et al., 2013; Dixit et al., 
2015; Sharma and Agrawal, 2005). 
 
 
Tableau 1.3. Principaux effets indésirables des métaux et métalloïdes chez les 
humains. 
Métaux Effet(s) indésirable(s) Référence(s) 
Arsenic 
• Interférence avec la phosphorylation 
oxydative 
• Interférence avec la synthèse d’ATP 
(Dixit et al., 2015; 
Tripathi et al., 
2007) 
Cadmium 
• Cancérigène et mutagène 
• Perturbateur endocrinien 
• Interférence avec la régulation du calcium 
(Ali et al., 2013) 






Tableau 1.3. Suite.  
Métaux Effet(s) indésirable(s) Référence(s) 
Cuivre 
• Dommage au cerveau et aux reins 
• Cirrhose du foie 
• Anémie chronique, etc. 




• Anxiété et dépression, maladies auto-
immunes 
• Fatigue et insomnie 
(Dixit et al., 2015; 
Gulati et al., 
2010) 
Nickel 
• Dermatoses allergiques 
• Cancer des poumons, du nez et des 
sinus (inhalation) 
(Das et al., 2008; 
Dixit et al., 2015) 
Plomb 
Chez l’enfant: 
• Retard mental et une perte de la mémoire 
à court terme 
• Problèmes de coordination 
(Wuana and 
Okieimen, 2011) 





1.3 La reconstruction naturelle de l’écosystème 
 
 
1.3.1 La succession végétale 
  
  
La succession végétale se produit en réponse à une perturbation. Cette dernière est 
caractérisée par des changements radicaux des caractéristiques du milieu 
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environnemental, ce qui engendre une réponse de la part des populations végétales 
présentes. Les perturbations peuvent être d’origine naturelle (e.g. feux, glissements 
de terrain, ouragans, tremblements de terre) ou être d’origine anthropique, c’est-à-
dire liées aux activités humaines. On compte, parmi celles-ci, le défrichage, l’abandon 
de terres agricoles et industrielles ainsi que les activités minières et pétrolières (Dazy, 
2008; Kardol and Wardle, 2010; Sheoran et al., 2016). Brièvement, les espaces 
ouverts (i.e. les lieux potentiels pour l’établissement) sont colonisés par certaines 
espèces de la succession primaire et par d’autres espèces qui seront en mesure de 
coloniser l’espace durant plus longtemps (i.e. les espèces de la succession 
secondaire). Ainsi, les espèces de la succession primaire vont modifier 
l’environnement et vont le rendre de plus en plus favorable pour les espèces de la 
succession secondaire. À mesure que l’environnement est modifié (facteurs 
abiotiques et biotiques), les espèces de la succession primaire tendent à disparaitre 
pour faire place aux espèces des successions suivantes (Connell and Statyer, 1977; 
Fierer et al., 2010).  
  
 
Par ailleurs, il est établi dans la littérature que la succession végétale primaire est 
dépendante des facteurs abiotiques environnementaux tels que la quantité de 
nutriments disponibles, les conditions d’humidité, le pH ainsi que du niveau de 
perturbation du sol (van Der Putten et al., 2009). Toutefois, les facteurs biotiques (i.e. 
les microorganismes) ont aussi une pléthore de rôles à jouer dans la modification des 
facteurs abiotiques (e.g. humidité, matière organique, nutriments, pH) et ont ainsi une 
influence directe sur le type de plantes pouvant s’établir. Initialement, aucun ou très 
peu de carbone est biodisponible dans les espaces ouverts. De ce fait, ce sont 
majoritairement les microorganismes autotrophes, utilisant la lumière ou l’oxydation 
des composés inorganiques pour générer de l’énergie, qui sont les premiers 
colonisateurs. Avec le temps, de plus en plus de matière organique est disponible et 
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l’établissement de microorganismes hétérotrophes est possible. (Fierer et al., 2010). 
En effet, les microorganismes présents dans les sols vont permettre de dégrader les 
détritus biotiques ce qui entraine des conséquences positives sur la libération de 
nutriments dans les sols (van der Putten et al., 2009). Éventuellement, une plus 
grande diversité de microorganismes pourra coloniser la rhizosphère et pourra 
contribuer à la promotion de la croissance de la plante via de nombreuses stratégies 
(section 1.4.1 et 1.4.2) (Santoyo et al., 2016; Sasse et al., 2018).  
 
 
Globalement, l’apparition des plantes de la succession primaire est possible 
dépendamment de plusieurs facteurs (i.e. chimiques, physiques et biologiques) 
présents dans l’environnement perturbé. En effet, les conditions abiotiques 
environnementales vont influencer les interactions biotiques, qui vont à leur tour 
influencer les conditions environnementales abiotiques. Ce sont les interactions entre 
ces divers facteurs qui vont déterminer la croissance des plantes, leur succès 
reproducteur, la performance relative, ainsi que la composition des communautés 
végétales (Sheoran et al., 2010; van der Putten et al., 2009; van der Putten et al., 
2013; Wong, 2003).   
  
  
1.3.1.1 Les propriétés chimiques 
 
 
Les résidus miniers provenant du processus d’extraction de l’or sont habituellement 
caractérisés par la présence de pyrite de fer (FeS2). Brièvement, l’oxydation 
spontanée et accélérée par la présence de microorganisme de la pyrite de fer 
entraine une chute drastique du pH en plus de la libération d’ions ferreux (Fe2+) et 
d’ions sulfates (SO42-). Éventuellement, l’oxydation de la pyrite de fer entraine la 
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production de DMA caractérisé par un faible pH et une concentration élevée en divers 
éléments métalliques (e.g. Al, As, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn) (Huang et al., 2012; Kefeni et 
al., 2017; Simate and Ndlovu, 2014) (section 1.2.1). Les ions sulfates générés en trop 
forte concentration inactivent les ions bicarbonates (HCO3-), qui sont connus comme 
étant des tampons dans la régulation du pH, ce qui engendre une forte diminution du 
pH (Huang et al., 2012 ; Sheoran et al., 2010). Plus précisément, les végétaux 
présentent une croissance optimale à un pH du sol avoisinant la neutralité (Sheoran 
et al., 2010). Par ailleurs, les plus faibles pH entrainent habituellement une plus 
importante solubilité des éléments métalliques ce qui peut entrainer un 
débalancement dans la capture des ions métalliques par la plante, conduisant à la 
fois à des carences ainsi qu’à des toxicités. La forte teneur en métaux et métalloïdes 
présente dans les résidus miniers et le DMA peut mener à une diminution de la 
croissance végétale due à une inhibition de la croissance racinaire. La forte 
concentration en éléments métalliques peut aussi occasionner une chlorose des 
feuilles, une plus faible production de biomasse et peut éventuellement entrainer la 
mort de la plante (Jadia and Fulekar, 2009; Kim et al., 2015; Sheoran et al., 2010; 
Wang et al., 2017).  
 
 
Les résidus miniers présentent également une faible fertilité. Ceux-ci sont 
généralement pauvres en macronutriments (e.g. N, P, K, S) et en matière organique 
ce qui accentue la difficulté de germination et d’établissement des espèces végétales. 
En effet, une concentration plus forte en macroéléments est positivement corrélée 
avec de plus forts taux de croissance végétale (Huang et al., 2012; Sheoran et al., 




1.3.1.2 Les propriétés physiques 
 
 
Les activités minières (i.e. les activités d’extraction) entrainent une destruction 
physique des horizons du sol dû au retrait des premières couches de sols. En effet, la 
perturbation physique des horizons du sol a des répercussions sur les propriétés 
chimiques (e.g. quantité de nutriments, matière organique) et biologiques (e.g. 




Une fois les activités d’extraction effectuées, les résidus miniers présentent 
habituellement une fine granulométrie (majoritairement <100 μm). L’homogénéité des 
résidus miniers restreint la présence de microcavités limitant ainsi l’infiltration de l’eau 
et des nutriments à l’intérieur du sol (Huang et al., 2012). Par ailleurs, les résidus 
miniers présentent également une faible agrégation, habituellement permise par la 
présence de végétaux et de microorganismes. La faible agrégation des sols affecte 
notamment la quantité de nutriments, l’érosion, ainsi que la compaction des sols. Une 
forte compaction des sols restreint le drainage et l’aération. Dans ce sens, les résidus 
miniers ont tendance à être inondés lors des pluies, dû au faible drainage engendré 
par la compaction, en plus d’être très sec en absence de périodes de précipitation, 
ceci étant causé par la faible capacité de rétention d’eau (i.e. absence de matière 
organique) (Fellet et al., 2011; Huang et al., 2012; Sheoran et al., 2010). Par ailleurs, 
la forte compaction limite la pénétration des racines dans les sols (Huang et al., 
2012). L’ensemble des facteurs physiques mentionnés ci-dessus accentue les 




1.3.1.3 Les propriétés biologiques 
 
 
Les microorganismes du sol ont plusieurs rôles à jouer dans diverses propriétés et 
caractéristiques du sol, tel que dans la formation et la structure du sol, les propriétés 
chimiques, le contenue et la distribution de l’eau ainsi que dans la diversité des sols 
(Brevik et al., 2015; Sheoran et al., 2010). La mort des bactéries, champignons et de 
la microfaune permet un retour de nombreux éléments essentiels (e.g. C, K, N, P) 
dans les sols ce qui contribue à la formation des substances humiques (HS) (Brevik 
et al., 2015). Par ailleurs, les bactéries et les champignons permettent l’agrégation 
des sols via la production respective d’exopolysaccharides et de glycoprotéines. 
L’agrégation des particules de sol permet une meilleure structure des sols favorisant  
la capture des nutriments essentiels et une meilleure rétention et distribution de l’eau, 
ce qui contribue à la croissance végétale (Brevik et al., 2015; Sheoran and Sheoran, 
2006). Les microorganismes sont également en mesure d’altérer les propriétés 
chimiques du sol par plusieurs mécanismes tels que par des réactions de 
solubilisation et d’immobilisation des éléments métalliques, par une implication dans 
le cycle des macroéléments (e.g. N, P, S) ainsi que dans l’amélioration de la capture 
du C, N et P (Brevik et al., 2015; Gadd, 2010; Sheoran et al., 2010). 
 
 
Tel que mentionné précédemment, les activités minières retirent les premières 
couches de sols, riches en microorganismes. De plus, la faible colonisation végétale 
et présence d’exsudats racinaires entrainent une faible quantité de nutriments dans 
les sols, ce qui limite également l’établissement de populations microbiennes riches 
et diversifiées en plus d’une perte des propriétés biologiques du sol (Golos et al., 
2016; Muñoz-Rojas et al., 2016; Prashar et al., 2014; Sheoran et al., 2010). 
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1.3.2 Formation et rôles des substances humiques 
  
  
Les substances humiques (HS) représentent une fraction majeure (~60%) de la 
matière organique se trouvant dans les sols et sont considérées comme une 
composante clé des écosystèmes (Soler-Rovira et al., 2010; Trevisan et al., 2010). 
En effet, l’enrichissement des sols passe essentiellement par le dépôt de matrices 
végétales au sol. Les organismes vivants dans la rhizosphère, autour des racines de 
plantes, contribuent également à enrichir les sols en matières organiques, lors de leur 
mort (Ouni et al., 2014).   
 
 
Après la décomposition des débris végétaux ou des microorganismes, les éléments 
structuraux de base, telle que le C, N et P sont au centre de la formation des HS. Ces 
éléments subissent plusieurs transformations microbiennes ayant pour finalité de 
produire des polymères composés de sucres, de polyphénols, d’acides aminés ainsi 
que des produits de décomposition de la lignine. Ce sont ces polymères qui forment 
des macromolécules présentant différentes proportions de carbones aliphatiques, 
aromatiques et phénoliques: les acides humiques et fulviques (i.e. les constituants 
des HS) (Baalousha et al., 2006 ; Ouni et al., 2014 ; Nardi et al., 2002; Stevenson and 
Cole, 1994).  
 
 
Tout dépendamment de la condensation des HS, plus ou moins de groupements 
hydroxydes et carboxyliques sont disponibles à sa surface. Ces ligands sont à la 
base du transport, de la spéciation et de l’interaction avec les éléments métalliques 
de la solution du sol. Ainsi, les HS sont à la base de la nutrition végétale en 
permettent les échanges cationiques, contrôlant ainsi la disponibilité des nutriments 
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en plus de stimuler leur capture (Muscolo et al., 2007; Nardi et al., 2002; Pandey et 
al., 2000; Trevisan et al., 2010). Ouni et al. (2014) mentionne que les HS accentuent 
la croissance de la plante grâce à une augmentation de la perméabilité de la 
membrane cellulaire, de la respiration, de la photosynthèse, ainsi que de la capture 
du phosphore. Globalement, il a été montré que les HS améliorent la croissance des 
racines, tiges et feuilles en plus de stimuler la germination chez plusieurs espèces 
végétales (Trevisan et al., 2010). Les HS contribuent également à la structure du sol 
en permettant l’agrégation des particules fines, favorisant le mouvement de l’eau, des 
gaz et des nutriments dans le sol (Muscolo et al., 2007; Ouni et al., 2014).  
 
 
1.4 Les interactions biotiques dans les sols 
  
  
Les associations entre les plantes et les divers microorganismes du sol permettent 
les relations de commensalisme, où un des deux individus (plantes ou 
microorganismes) bénéficie de cette association, ainsi que les relations symbiotiques, 
profitables pour les deux partenaires (voir sections 1.4.1 et 1.4.2) (Turner et al., 2013; 
Santoyo et al., 2016). Les plantes relâchent jusqu’à 20% de leur carbone et jusqu’à 
15% de leur azote dans la rhizosphère sous forme d’exsudats racinaires (e.g. sucres, 
acides aminés, métabolites secondaires, acides gras, vitamines, facteurs de 
croissance, composés antimicrobiens) ce qui permet l’établissement d’un 
rhizomicrobiome (i.e. microorganismes colonisant la rhizosphère) riche et diversifié 
(Berendsen et al., 2012; Chaparro et al., 2013; Sasse et al., 2018; Thijs et al., 2016; 
Turner et al., 2013).  
 
 
De plus, les exsudats racinaires relâchés par les plantes sont différents en fonction 
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de l’espèce de la plante, de son âge, de son statut de stress (biotique ou abiotique), 
de son état de santé, ainsi qu’en fonction de son stade de développement (Chaparro 
et al., 2013; Turner et al., 2013). Dans ce sens, l’ensemble de ces conditions 
homéostatiques permet à la plante de  sélectionner son rhizomicrobiome en fonction 
de ses besoins et ainsi d’augmenter sa capacité d’adaptation à son environnement 




1.4.1 Les associations plantes et bactéries 
  
  
Plusieurs microorganismes sont connus comme pouvant promouvoir la croissance 
des plantes (PGPR). Cependant, aussi peu que 1 à 2% des microorganismes de la 
rhizosphère sont susceptibles d’être PGPR (Beneduzi et al., 2012). Parmi ceux-ci, 
certains sont en mesure d’accentuer la capture des nutriments par la plante (e.g. N, P 
et Fe), d’augmenter la croissance végétale (e.g. enzyme acide 1-aminocyclopropane-
1-carboxylique (ACC) déaminase, hormones végétales), ainsi que de permettre une 
meilleure défense (e.g. sidérophores, phytohormones) (Prashar et al., 2014; Turner et 




L’acquisition de l’azote par les plantes peut constituer un véritable défi, puisque 
l’azote est considéré comme l’un des nutriments les plus limitants pour la croissance 
végétale (Bulgarelli et al., 2013). Afin d’absorber davantage d’azote, certaines 
espèces de plantes sont en mesure d’établir des relations symbiotiques avec des 
microorganismes fixateurs d’azote atmosphérique. Lors d’une carence en azote, la 
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plante libère des flavonoïdes qui stimulent la sécrétion des facteurs de nodulation 
(facteur Nod) par les microganismes réceptifs (i.e. Rhizobium sp., Bradyrhizobium 
sp., Frankia sp.). Les facteurs Nod sont les molécules centrales de la formation du 
nodule, le lieu où se produit la fixation d’azote atmosphérique grâce à l’enzyme 
nitrogénase (Bais et al., 2006; Chaparro et al., 2013; Gupta et al., 2015; Oldroyd, 
2013; Venturi and Keel, 2016). Les microorganismes symbiotiques bénéficient en 
contrepartie des photosynthétats de la plante. Par ailleurs, d’autres genres 
microbiens tels qu’ Azotobacter sp., Enterobacter sp. et Erwinia sp., sont en mesure 
de fixer librement l’azote dans les sols, sans l’implication de structure spécialisée (i.e. 
nodule) (Prashar et al., 2014). L’azote fixé dans le nodule (mécanisme symbiotique) 
ou fixé librement dans le sol (mécanisme non symbiotique) sont deux stratégies 
permettant aux plantes d’absorber davantage d’azote et ainsi permettre de soutenir la 
croissance et la productivité de la plante (Gupta et al., 2015).  
 
 
Le phosphate est un autre macroélément aussi limitant que l’azote dans la plupart 
des sols. Aussi peu que 5% du phosphate dans les sols est biodisponible pour 
l’absorption par les plantes (Bulgarelli et al., 2013; Gupta et al., 2015). Les faibles 
concentrations en phosphates assimilables (HPO42- ou H2PO4-) dans les sols peuvent 
limiter plusieurs processus métaboliques essentiels chez les plantes tels que la 
photosynthèse, le transfert d’énergie, les signaux de transduction ainsi que la 
biosynthèse des macromolécules (Gupta et al., 2015). Cependant, certains 
microorganismes comprenant les genres Achromobacter sp., Aerobacter sp., 
Agrobacterium sp., Bacillus sp., Erwinia sp., Flavobacterium sp., Micrococcus sp., 
Pseudomonas sp. et Rhizobium sp. ont la capacité de solubiliser le phosphate à partir 
de phosphate inorganique et insoluble (e.g. phosphate dicalcium, phosphate 
tricalcium, apatite) (Bhattacharyya and Jha, 2012; Gupta et al., 2015;  Hayat et al., 
2010; Prashar et al., 2014). La libération d’acides organiques (e.g. acétate, succinate, 
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citrate), de protons H+ ou de phosphatases permet de solubiliser le phosphate 
inorganique en phosphate biodisponible pour les végétaux (Bhattacharyya and Jha, 
2012; Bulgarelli et al., 2013). 
 
 
Le fer est également un élément essentiel pour les plantes, mais comme l’azote et le 
phosphore, celui-ci est faiblement biodisponible dans la solution du sol. Certains 
microorganismes (e.g. Pseudomonas aeruginosa, Pseudomonas fluorescens) ont 
développé des mécanismes spécialisés, tel que la production de sidérophores, afin 
d’assimiler le fer (Goswami et al., 2016 ; Gupta et al., 2015 ). En effet de nombreux 
types de sidérophores caractérisés selon leur groupe fonctionnel (e.g. hydroxamate, 
catecholates, carboxylates) peuvent être libérés par les microorganismes et 
permettent de solubiliser le fer des minéraux et de former un complexe sidérophore-
fer (Gupta et al., 2015). Ce complexe se déplace par diffusion jusqu’à la surface de la 
cellule végétale et sera reconnu par des récepteurs spécifiques. Le fer peut ainsi être 
internalisé et utilisé pour diverses activités végétales (e.g. photosynthèse, fixation du 
diazote (N2), transport de l’oxygène) (Beneduzi et al., 2012; Goswami et al., 2016; 
Tariq et al., 2017). De plus, les niveaux de fer dans le sol peuvent induire les gènes 
de virulences de certains organismes pathogènes. Ainsi, les sidérophores produits 
par les microorganismes permettent de limiter la concentration en fer dans la solution 
du sol et ainsi restreindre la prolifération des agents pathogènes. Dans ce sens, la 
production de sidérophores par les bactéries de la rhizosphère permet de satisfaire la 
demande nutritionnelle en fer de la plante, en plus de limiter la présence de fer dans 
les sols, limitant ainsi la virulence des microorganismes pathogènes (Goswami et al., 
2016; Tariq et al., 2017). 
 
 
L’éthylène est une hormone végétale essentielle qui contribue au développement et à 
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la croissance normale des plantes. L’éthylène affecte positivement la croissance de 
plusieurs tissus végétaux (e.g. feuilles, fleurs, fruits, racines, tiges) en plus d’être 
important dans tous les stades de développement de la plante (Glick, 2014).  Par 
contre, en conditions de stress biotique et abiotique, les plantes libèrent un excès 
d’éthylène qui inhibe la croissance racinaire et de la plante en général. Certaines 
espèces appartenant aux genres Achromobacter sp. et Pseudomonas sp. possèdent 
l’enzyme ACC déaminase qui permet de scinder l’ACC, le précurseur de l’éthylène, 
contribuant ainsi à réduire les niveaux d’éthylène à des concentrations 
homéostatiques (Santoyo et al., 2016; Glick et al., 2014). En effet, Glick (2014, 2015) 
ainsi que Beneduzi et al. (2012) ont présenté que la présence de microorganismes 
PGPR possédant l’enzyme ACC déaminase permet de lutter contre l’excès d’éthylène 
imposé par les stress occasionnés par la salinité, la sécheresse, les organismes 




En plus de permettre l’acquisition de nutriments (e.g. Fe, P, N) ainsi que de 
promouvoir la croissance de la plante par la production d’ACC déaminase,  de 
nombreuses autres fonctions sont également associées aux microorganismes PGPR. 
En effet, la production d’hormones végétales par les microorganismes PGPR permet 
de promouvoir la croissance végétale. Jusqu’à 80% des organismes de la 
rhizosphère sont en mesure de produire de l’acide-indole acétique (IAA), une auxine 
permettant de stimuler la croissance végétale en plus d’augmenter la capture des 
nutriments par la plante. Plusieurs autres familles d’hormones telles que les 
gibbérellines, cytokinines, et l’éthylène peuvent être produites par les 
microorganismes du sol et peuvent médier plusieurs processus incluants, la 
signalisation nutritionnelle, la production de la chlorophylle, ainsi que la croissance 
générale de la plante (Goswami et al., 2016; Gupta et al., 2015). 
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La présence d’un rhizomicrobiome riche et diversifié permet également de contrôler 
l’apparition des maladies chez les plantes. La production d’antibiotiques, tels que 
l’oomycine A, la phénazine, les lipopeptides produits par certains membres de la 
famille des Pseudomonadaceae, ainsi que l’oligomycine A et la kanosamine produites 
par certaines espèces des genres Bacillus sp., Stenotrophomonas sp. et 
Streptomyces sp. préviennent la prolifération des organismes pathogènes (Gupta et 
al., 2015). De plus, la production d’enzymes hydrolytiques (e.g. chitinases, 
glucanases, lipases, protéases) par certains microorganismes PGPR, peut lyser les 
microorganismes pathogènes et ainsi contrôler l’incidence des maladies chez les 




Figure 1.1. Schématisation de certaines fonctions bactériennes qui promeuvent la croissance de la plante.  
Les tirets présentent certains éléments, les flèches montrent la production d’une action ou d’une molécule et les tirets 















































1.4.2 Les associations plantes et mycorhizes 
  
  
Malgré la grande importance des associations symbiotiques plantes/champignons, 
les étapes de la formation de la symbiose sont peu connues. Il a été établi, dans un 
premier temps, que la plante libère des strigolactones. Ces dernières possèdent 
plusieurs fonctions in planta tel qu’agissant à titre d’hormone végétale ayant un rôle à 
jouer dans le transport de l’auxine.  De plus, les strigolactones activeraient le 
métabolisme du champignon et entraineraient la libération, par celui-ci, de molécules 
de signalisation lipochitooligosaccharides (LCO), mieux connues sous le nom de 
facteurs Myc. Ces facteurs induiraient la symbiose entre les deux partenaires 
(Bapaume and Reinhardt, 2012; Oldroyd, 2013; Parniske, 2008; Venturi and Keel, 
2016). Par ailleurs, lors des premières étapes de la colonisation des racines par le 
champignon mycorhizien, une augmentation de la concentration d’acide salicylique 
est observée dans les racines. Par la même occasion, des composés de défenses 
tels que les ERO, ainsi que des enzymes hydrolytiques spécifiques s’accumulent 
aussi dans les racines. Ces réactions de défense de la plante contribueraient à 
maintenir un certain contrôle dans l’établissement de la symbiose (Jung et al., 2012).  
L’établissement des symbioses ectomycorhiziennes (ECM) et arbusculaires (AM) 
présente des caractéristiques distinctes. En effet, les hyphes ectomycorhiziens 
pénètrent dans la membrane plasmique et se développent entre les cellules 
épidermales et corticales, sans jamais entrer dans les cellules du lumen des racines. 
Les hyphes ECM se développent en formant un manchon nommé «réseau de 
Hartig», en l’honneur du premier scientifique ayant observé ce phénomène (Bonfante 
and Genre, 2010; Fortin et al., 2015; Luo et al., 2014). À l’inverse, les champignons 
arbusculaires se développent autour des cellules racinaires en plus de pénétrer 
directement dans les cellules racinaires où ils forment des structures en forme 
d’arbuscule (Bonfante and Genre, 2010; Fortin et al., 2015).   
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Globalement, les champignons mycorhiziens (ECM et AM) promeuvent la croissance 
de la plante de plusieurs façons telles que par une augmentation de l’absorption  
d’éléments minéraux et d’eau, par la sécrétion d’hormones végétales, par l’agrégation 
des sols, par une meilleure résistance aux stress environnementaux, ainsi que par 
une meilleure défense contre les microorganismes pathogènes (Aly et al., 2011; Bais 
et al., 2006; Deng and Cao, 2017; Fortin et al., 2015). Plusieurs de ces mécanismes 
sont schématisés à la Fig. 1.2.  
 
 
L’habileté des champignons mycorhiziens à absorber davantage de nutriments et 
d’eau est permise par l’augmentation de la surface de contact entre le mycélium et la 
solution du sol. En effet, il a été estimé que sous un mètre carré de racines, le 
mycélium aurait une surface de contact équivalente à 90 m2. Grâce aux champignons 
mycorhiziens, les plantes n’ont pas l’obligation d’étendre leurs racines sur une trop 
grande surface, ce faisant la plante conserve son énergie pour développer ses parties 
aériennes (Deng and Cao, 2017; Fortin et al., 2015). Plus précisément, il est établi 
que les champignons AM contribuent significativement à l’absorption du phosphore 
par la plante et qu’ils peuvent accélérer la décomposition des résidus biotiques et 
ainsi acquérir plus rapidement de l’azote directement à partir du matériel organique 
(Hardoim et al., 2015; Parniske, 2008; Smith and Smith, 2011; Smith et al., 2011). 
Les champignons ECM peuvent également améliorer la capture des nutriments et de 
l’eau et sont aussi en mesure d’établir un réseau entre les arbres, augmentant ainsi la 
stabilité de la forêt lors de stress environnementaux (Luo et al., 2014). En plus de 
permettre une plus grande absorption des éléments nutritifs, les champignons 
mycorhiziens sont en mesure d’améliorer la tolérance de la plante face à la présence 
de métaux lourds (Colpaert et al., 2011; Deng and Cao, 2017). En contexte minier, le 
déséquilibre des sols en termes de pH et de solubilisation des ions métalliques peut 
devenir critique pour l’établissement et la viabilité des plantes. Les mycorhizes 
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possèdent plusieurs mécanismes de dégradation, de séquestration et de chélation 
des ions métalliques permettant ainsi de limiter l’action toxique de l’excès de métaux 
et métalloïdes (Aly et al., 2011; Fortin et al., 2015; Göhre and Paszkowski, 2006). De 
plus, les champignons mycorhiziens peuvent également limiter les stress oxydatifs 
engendrés par une trop forte production d’ERO grâce à la production de composés 
antioxydants (e.g. antioxydants phénoliques, flavonoïdes) (Aly et al., 2011). 
 
 
Par ailleurs, les champignons mycorhiziens peuvent également promouvoir la 
croissance de la plante par la libération d’hormones végétales (e.g. cytokinines, IAA, 
gibbérelines) (Aly et al., 2011; Deng and Cao, 2017; Hardoim et al., 2015). Plus 
spécifiquement, il a été observé que certains ECM libèrent des auxines qui stimulent 
la ramification des racines. Il a été observé que la quantité d’auxine libérée par le 
champignon est proportionnelle au taux de ramification des racines. Les auxines 
permettent aussi de stimuler de façon globale la croissance de la plante (Fortin et al., 
2015). Chez les AM, la sécrétion d’acide jasmonique et d’éthylène permet le 
processus de colonisation, ce qui entraine des changements biochimiques chez 
l’ensemble de la plante, en plus de contrôler l’équilibre symbiotique entre le 
champignon AM et la plante (Foo et al., 2013; Fortin et al., 2015). 
  
  
L’agrégation du sol est une caractéristique importante pour les écosystèmes. Cette 
dernière permet de créer des flux de gaz (aération) dans les microcavités du sol en 
plus de laisser pénétrer et de retenir l’eau et les nutriments. Les champignons 
mycorhiziens ont la capacité de sécréter de la glomaline. Cette glycoprotéine 
difficilement dégradable s’accumule dans les sols et agit à titre de colle qui permet 
l’agrégation des particules fines du sol, contribuant ainsi à la structure des sols.  
(Brevik et al., 2015; Fortin et al., 2015; Rillig, 2004; Rillig et al., 2002). 
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Finalement les champignons mycorhiziens sont aussi connus pour leur capacité à 
produire diverses molécules (e.g. alcaloïdes, antibiotiques, antifongiques, antiviraux, 
flavonoïdes, peptides, phénols, stéroïdes) permettant de limiter la croissance des 
agents phytopathogènes (Aly et al., 2011; Deng and Cao, 2017; Hardoim et al., 
2015). Puis, les champignons mycorhiziens peuvent intervenir directement dans la 
rhizosphère, comme première ligne de défense, avant que les agents pathogènes 
réussissent à atteindre les racines ou l’intérieur des tissus racinaires. Dans la 
rhizosphère les champignons mycorhiziens contribuent à la diversification et à 
l’équilibre entre les microorganismes qu’on y trouve, ce qui augmente la difficulté 




Figure 1.2. Schématisation de certaines fonctions mycorhiziennes qui promeuvent la croissance de la plante.  
Les tirets présentent certains éléments, les flèches montrent la production d’une molécule et les tirets pointillés 

















































1.4.3 Les interactions entre les microorganismes du sol  
 
 
Plusieurs signaux entre les bactéries du sol peuvent se produire en réponse à 
plusieurs facteurs environnementaux biotiques et abiotiques. Ces signaux, mieux 
connus sous le nom de signaux du quorum sensing (QS) permettent aux bactéries de 
communiquer entre elles. Les molécules du QS sont peu efficaces à faible densité 
cellulaire, mais deviennent hautement performantes, en diffusant à l’intérieur et à 
l’extérieur des cellules bactériennes, lorsque la concentration bactérienne atteint un 
certain seuil (Dessaux et al., 2011; Hyung An et al., 2014; Papenfort and Bassier, 
2016). Plus précisément, ces molécules vont activer une multitude de gènes qui sont 
responsables de nombreux comportements tels que la bioluminescence, la sécrétion 
de facteurs de virulence, la formation de biofilm, et la nodulation racinaire (McInnis 
and Blackwell, 2011; Papenfort and Bassier, 2016; Venturi and Keel, 2016; Whiteley 
et al., 2017). Par ailleurs, plusieurs de ces comportements ont des rôles à jouer dans 
la médiation des relations pathogéniques et symbiotiques avec les hôtes eucaryotes 
(McInnis and Blackwell, 2011).  
 
 
La communication entre les bactéries se fait grâce à des autoinducteurs: des 
molécules du QS (e.g. diketopiperazines, facteur de signal diffusible (DSF), N-acyl 
homosérine lactone (AHL)). Celles-ci permettent aux bactéries de coordonner leur 
comportement avec celui des autres bactéries (intra- et inter- spécifique) à proximité 
(Fuqua et al., 2001; Papenfort and Bassier, 2016; Venturi and Keel, 2016). Les 
molécules du QS peuvent également affecter positivement le développement de la 
plante grâce à des implications dans les réponses immunitaires locales et 
systémiques, ainsi que dans les interactions avec les phytohormones (Ma et al., 
2016; Venturi and Keel, 2016).  
 43 
Peu d’études ont été réalisées sur les signaux du QS en contexte minier. Par contre, 
plusieurs auteurs (Boyd, 2010; Harrison et al., 2007; Hyung An et al., 2014) ont 
montré l’importance de ces signaux dans plusieurs comportements nécessaires dans 
des conditions édaphiques stressantes telles que dans la tolérance face aux métaux 
et métalloïdes, ainsi que dans l’acquisition des nutriments (e.g. formation des 
nodules). Boyd (2010) mentionne que la présence de métaux est directement 
connectée au QS. En effet, la tolérance de certains microorganismes est grandement 
augmentée par la formation du biofilm, elle-même orchestrée par les molécules du 
QS. En effet, la formation du biofilm permet diverses réactions de biosorption (e.g. 
chélation, échange d’ions, séquestration) entrainant ainsi une plus grande résistance 
face aux métaux et métalloïdes (Boyd, 2010; Harrison et al., 2007). Yergeau et al. 
(2014), ont montré que les gènes responsables de la formation du biofilm étaient 
surexprimés dans la rhizosphère de saules (Salix sp.) poussant dans un 
environnement contaminé en hydrocarbures, comparativement à la rhizosphère de 
saules poussant dans un milieu non perturbé. De plus, Gonzàlez et Marketon (2003) 
mentionnent que le QS joue un rôle prépondérant dans la préparation, la coordination 
l’interaction ainsi que dans l’établissement de la symbiose entre les microorganismes 
fixateurs d’azote atmosphérique et la plante.  
 
 
Les champignons communiquent également grâce à diverses molécules (e.g. acide 
farnesoïque, farsenol, tyrosol) du QS. La régulation des molécules du QS, comme 
chez les bactéries,  affecte également les comportements fongiques associés à la 





1.4.4 Les rhizomicrobiomes bactériens et fongiques en contexte minier 
 
 
Il est établi dans la littérature que les plantes peuvent sécréter divers exsudats 
racinaires dépendamment de leur état homéostatique (e.g. statut nutritionnel, statut 
hydrique, présence de métaux lourds, présence d’agents pathogènes), de leur stade 
de développement et de leur espèce. La sécrétion différente d’exsudats racinaires par 
les plantes leur permet de créer un rhizomicrobiome personnalisé en fonction de leurs 
besoins (Berendsen et al., 2012; Chapparo et al., 2013; Santoyo et al., 2016; Turner 
et al., 2013). Plus précisément, Sasse et al. (2018) ainsi que Thijs et al. (2016), 
mentionnent que les plantes poussant dans des sols contaminés en métaux lourds et 
polluants organiques ne présentaient pas le même rhizomicrobiome que les plantes 
poussant dans des environnements non perturbés. En effet, le rhizomicrobiome des 
plantes en contexte perturbé permet de supporter la croissance de la plante ainsi que 
la capture des métaux et métalloïdes (Sasse et al., 2018) 
 
 
Malgré l’influence des végétaux sur la structure et la diversité du rhizomicrobiome, les 
propriétés environnementales des sols ont également une importance prépondérante 
dans l’établissement des végétaux ainsi que sur la structure des populations 
bactériennes et fongiques (Chapparo et al., 2013; Wang et al., 2017). Les pH 
hétérogènes, ainsi que la forte concentration en métaux et métalloïdes, 
spécifiquement de l’arsenic, caractérisant les résidus miniers présentés dans cette 
étude, sont des facteurs édaphiques contraignants pour la croissance des végétaux 
(Sheoran et al., 2010; Simate and Ndlovy, 2014). Dans ce sens, plusieurs auteurs 
(Fierer et Jackson, 2006; Liu et al., 2014; Rousk et al., 2010) ont montré que les 
populations bactériennes et fongiques changeaient en fonction de ces paramètres 
édaphiques (i.e. pH, arsenic). Dans ce sens, il a été montré que le pH affectait 
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grandement la diversité et l’abondance bactérienne dans les sols (Fierer et Jackson, 
2006; Liu et al., 2014; Rousk et al., 2010). Plus précisément, Laubert et al. (2008) ont 
présenté que l’abondance relative des Acidobactéries s’élève à ~60% lorsque les pH 
sont <4. À mesure que les pH s’élèvent, les populations d’Acidobactéries tendent à 
diminuer graduellement jusqu’à une abondance relative de ~20%. Dimitriu et 
Grayston (2010) ont également montré une corrélation positive entre la diminution du 
pH et l’abondance relative des Acidobactéries. Par ailleurs, à mesure que le pH des 
sols augmente l’abondance relative des Actinobactéries et des Bactéoïdes s’élève 
jusqu’à atteindre une abondance relative de ~20% (Laubert et al., 2008). Cependant, 
selon l’étude de Laubert et al. (2008) l’abondance relative des Beta, Gamma, et 
Alphaproétobactéries ainsi que des Firmicutes ne montre pas de fluctuation majeure 
en fonction du pH.  
 
 
L’impact du pH sur les populations de champignons est mitigé dans la littérature. 
Certains auteurs (Högberg et al. 2007; Romanowicz et al. 2016; Yang et al., 2015) 
mentionnent l’importance du pH sur la structure des champignons arbusculaires ainsi 
que sur les communautés microbiennes en général (incluant les champignons). D’un 
autre côté, Fierer et Jackson (2006), ainsi que Rousk et al. (2010) mentionnent qu’à 
l’inverse des populations bactériennes, les populations fongiques présentent une 
connexion moins directe avec le pH. Dans ce sens, Rousk et al. (2010) montre que 
l’abondance relative associée aux phylums des Ascomycètes, Basidiomycètes et 
Chytridiomycètes varie très peu en fonction du pH. De plus, les auteurs (Rousk et al. 
2010) mentionnent que l’abondance relative de l’ordre des Helotiales diminue avec 
une augmentation du pH tandis que l’ordre des Hypocrales augmente avec le pH.  
 
 
La forte présence en arsenic dans les résidus miniers est un autre paramètre 
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édaphique qui peut structurer les populations bactériennes et fongiques dans la 
rhizosphère. Sheik et al. (2012), ainsi que Golebiewski et al. (2014), ont présenté que 
la concentration en métaux et métalloïdes dans les sols influençait les populations 
bactériennes. Sheik et al. (2012) mentionnent que l’abondance relative des 
Actinobactéries et Acidobactéries est plus importante lorsque les sols ne sont pas 
contaminés et que l’abondance relative des Protéobactéries est plus forte lorsque les 
sols sont contaminés en As et Cr. Plus précisément, la classe des 
Gammaprotéobactéries présente une abondance relative supérieure lorsque les sols 
sont contaminés en As et Cr (Sheik et al., 2012). Golebiewski et al. (2014) montrent 
aussi que les Protéobactéries ont une abondance relative plus importante dans les 
sols contaminés en métaux et métalloïdes suggérant, selon Sheik et al. (2012), des 




Peu d’étude rapporte spécifiquement une variation dans les phylums fongiques en 
fonction des métaux et métalloïdes. Par contre, il est montré que les Ascomycètes 
sont souvent associés à des conditions édaphiques stressantes, incluant les sols peu 
fertiles comme les résidus miniers (Clemmensen et al., 2015; Gostinčar et al. 2010; 
Sterkenburg et al. 2015). Globalement, la présence de haute concentration en métaux 
et métalloïdes, incluant l’arsenic, peut modifier la structure ainsi qu’engendrer une 
diminution de la diversité au sein des populations de champignons arbusculaires 
(Schneider et al. 2013; Sun et al., 2016; Wang, 2017). Les niveaux toxiques de 
métaux et métalloïdes peuvent également occasionner une diminution de la diversité 
des champignons ectomycorhiziens, contribuant ainsi à une forte pression sélective 




1.5 Les hypothèses et objectifs de doctorat 
 
 
Ce projet de doctorat vise une meilleure compréhension des interactions entre les 
paramètres abiotiques (e.g. pH, humidité, métaux) et biotiques (e.g. densité de 
végétation, espèces végétales et microorganismes) se trouvant sur le site minier. 
Ainsi trois hypothèses ont été formulées : 
 
 
Hypothèse 1: La composition élémentaire des végétaux covariera avec la 
composition élémentaire des résidus miniers  
 
 
• Objectif 1.1: Établir s’il y a des différences élémentaires dans les sols et les 
feuilles entre les classes de densités de végétation. 
• Objectif 1.2: Évaluer la présence de corrélation entre la composition 
élémentaire des résidus miniers et celle des racines, des tiges et des feuilles 
chez différentes espèces végétales boréales.  
 
 
Hypothèse 2: Les conditions environnementales du site minier sont corrélées avec 
les populations microbiennes.  
 
 
• Objectif 2.1: Établir quels sont les principaux facteurs environnementaux 
significatifs qui sont corrélés avec les populations bactériennes et fongiques 
actives. 
• Objectif 2.2: Établir s’il y a des différences entre les populations bactériennes 
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et fongiques actives en fonction des facteurs environnementaux identifiés à 
l’objectif 2.1. 
• Objectif 2.3: Établir s’il y a des corrélations entre certains genres microbiens 
(bactériens et fongiques) actifs et les conditions environnementales présentes 
sur le site minier. 
• Objectif 2.4: Établir comment les populations bactériennes et fongiques totales 
diffèrent entre les divers compartiments (racines, rhizosphère et sols de 
masse) d’une même plante.   
 
 
Hypothèse 3: La plantation de semis boréaux pourrait être employée pour 
revégétaliser ce site sans préparation du terrain ou utilisation d’amendements.  
  
 
• Objectif 3.1: Établir quelle(s) espèce(s) végétale(s) présente(nt) le meilleur 








DIFFÉRENCES DANS LA COMPOSITION ÉLÉMENTAIRE 
DES RÉSIDUS MINIERS, SOLS ET TISSUS VÉGÉTAUX 
APRÈS CINQ DÉCENNIES DE COLONISATION NATURELLE 
VÉGÉTALE SUR UN SITE MINIER SITUÉ DANS LE NORD-
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2.1.3 Originalité de l’article et apport pour la science 
 
 
L’originalité du travail provient essentiellement de la mise en évidence des différences 
élémentaires au niveau des sols (résidus et sols de forêt boréale) et des feuilles de 
diverses espèces de plantes retrouvées dans les diverses classes de densité de 
végétation retrouvée sur ce même site minier. Dans ce sens, l’étude permet de 
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comparer la structure élémentaire des feuilles en contexte minier versus en contexte 
boréal permettant ainsi de déterminer si les végétaux sont en mesure d’acquérir 
suffisamment de nutriments essentiels pour présenter une structure foliaire semblable 
à celle retrouvée chez les végétaux colonisant la forêt boréale. À notre connaissance, 
l’étude est également l’une des rares qui montrent quels paramètres 
environnementaux du sol expliquent le mieux la répartition élémentaire foliaire chez 
les végétaux prélevés sur le site minier. Les résultats obtenus permettent de mieux 
comprendre la dynamique élémentaire et végétale en contexte minier.  
 
 
2.2 Differences in elemental composition of tailings, soils,!and plant 
tissues following five decades of native plant colonization on a 






Mining activities often result in the production of acid mine drainage and barren 
landscapes of tailings deposits. These conditions can increase the solubilization of 
metals and accelerate their leaching in the environment. We investigated the 
metal/metalloid composition of plants and substrates on and near an acidogenic mine 
site to better understand their distribution following five decades of natural 
colonization by boreal plant species. The mine site, located in Northwestern Québec, 
had a tailings deposit characterized by great spatial heterogeneity in tailings 
properties (e.g. pH), as well as high concentrations of As and Mo. The site and 
surrounding forest were categorized into 6 vegetation density classes (VDC) to 
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determine if vegetation density and soil properties were linked, and to identify the 
drivers of plant tissue elemental content. Macroelemental composition of plant tissues 
(P, K and Ca) were relatively stable, despite differences in macroelemental levels of 
substrates between different VDC (with lower macronutrient levels associated with 
less dense areas), indicating the adaptability of the species studied (alder, birch, and 
spruce). Higher vegetation density was associated with lower As and Mo 
concentrations in substrates. Plant species was the main determinant of elemental 
composition and concentration in plant leaves, stems, and roots, followed by 
environmental determinants; VDC, pH, Ca and Cu. This study presents the elemental 
composition of an acidogenic mine tailings and boreal plant species stemming from 
natural colonization. Results showed that plant species and density were key factors 
that explained metal and metalloid composition in the tissues of plants, even though 
these were exposed to a wide range of substrate properties. This study begins to 
shed light on the plasticity of alder, spruce and birch growing on mine sites, allowing 
us to better understand elemental dynamics on such sites, and identify factors that 
influence plant health and ultimately our success in site management.  
 
 






Gold mining requires that the desired metal be efficiently extracted from the ore 
bearing body. The cyanidation method has been used for over 100 years because it 
allows a high rate of gold solubilization and high gold recovery yield, and is low cost 
(Habashi, 2016; Hilson and Monhemius, 2006). Gold and silver are often extracted 
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from arsenopyrite (FeAsS) or/and chalcopyrite (CuFeS2) ore, and the extraction 
process can unfortunately release unwanted metals such as arsenic, antimony, 
copper, molybdenum, zinc, and iron pyrite (FeS2) into the environment (Aylmore and 
Muir, 2001; Brooy et al., 1994; Hoque and Philip, 2011). The release of iron pyrite and 
its spontaneous oxidation in presence of water and oxygen generates acid mine 
drainage (AMD), which is a major issue in the mining industry (Dopson and Johnson, 
2012; Kefeni et al., 2017; Macingova and Luptakova, 2012; Simate and Ndlovu, 
2014). AMD is known to lead to micro and macro fauna destruction and the loss of 
soil fertility (Akcil and Koldas, 2006; Kefeni et al., 2017; Sheoran et al., 2010; Simate 
and Ndlovu, 2014; Wong, 2003). There are also biotic mechanisms that can lead to 
the formation of AMD. Some chemolithotrophic bacteria (i.e. Aciditiobacillus 
ferrooxidans, Leptospirillum ferriphilum, Ferroplasma acidiphilum) oxidize mineral 
sulfide (i.e. FeS2), and release ferric iron (Fe3+), sulfate (SO42-), and hydrogen (H+) 
(Chen et al., 2015; Dopson and Johnson, 2012; Kuang et al., 2013; Zammit et al., 
2011). Combined, AMD produced by abiotic and biotic mechanisms in turn increase 
the solubility of many metals (i.e. Fe, Al, Mn) and metalloids (i.e. As), further 
compounding the environmental issue (Kefeni et al., 2017; Simate and Ndlovu, 2014; 
Yurkevich et al., 2012).   
 
 
The potential of mine tailings to produce AMD varies as a function of the mineral 
composition of the ore, however, regardless of the AMD generation potential of each 
mine, tailings generally have low organic matter content. Mining operations typically 
begin with the removal of the topsoil horizon, which contains seeds, propagules, 
nutrients, and microorganisms. This practice hinders plant establishment, and sites 
are often barren with low plant biodiversity (Golos et al., 2016; Lamb et al., 2015; 
Muñoz-Rojas et al., 2016; Sheoran et al., 2010). Unfortunately, the lack of organic 
structure in mine tailings (i.e. humic substances, hereafter HS) contributes to the 
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mobility of metal(loid)s in such environments. In pristine soils, HS play an important 
role in metal(loid) mobility: metals and metalloids bind to carboxylic, phenolic and 
alcoholic groups, and the resulting exchange of cations between HS and the soil 
solution modulates their bioavailability (Ouni et al., 2014; Sheoran et al., 2010; Soler-
Rovira et al., 2010; Stevenson and Cole, 1999).   
 
 
Introducing plants in such disturbed environments can reduce the migration of 
metal(loid)s through the ecosystem and help restore soil fertility. Indeed, plants that 
can grow in such poor (low organic matter) and contaminated environments (low pH 
and high metal(loid) concentrations) can phytostabilize soils (Gil-Loaiza et al., 2016; 
Grandlic et al., 2008; Solís-Dominguez et al., 2012; Wong, 2003). Once established, 
these plants enrich soil through organic matter deposition, increase the capture of 
metal(loid)s through HS, stabilize soil pH, and facilitate the establishment of other 
plant species (Baalousha et al., 2006; Brevik et al., 2015; Gil-Loaiza et al., 2016). 
Plant covers reduce soil erosion, enhance water retention capacity, and stimulate 
microbial activity via root exudates (Brevik et al. 2015; Muñoz-Rojas et al., 2016).  
 
 
In Québec (Canada), approximately 500 mining sites have a revegetation potential 
(MERN, 2018). Most mining activity in Québec occurs in the Abitibi-Témiscamingue 
region. This is where we studied a gold mine tailings storage area that has been 
naturally colonized by plant species present in the adjacent boreal forest. The site is 
characterized by a large range of pH (from 2 to 9) and high arsenic concentrations. 
Since the establishment of early primary successional species is strongly influenced 
by the physicochemical parameters of soils, such as pH, water content, and elemental 
composition, our objective was to determine if and how these parameters could 
explain the plant colonization patterns observed, and the distribution of metals in both 
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plants and substrates (Sheoran et al., 2010; Van Der Putten et al., 2009). Based on 
the studies conducted by Krumins and colleagues (2015), Violante et al. (2010), as 
well as Trevisan et al. (2010) that demonstrate the importance of plant (at population 
and community level) and humic substances on soil metal interactions, we 
hypothesized that there would be significant differences in soil elemental content 
between the majority of the vegetation density classes (VDC) present on the study 
site. In addition, due to the importance of organic matter (related to plant density and 
succession) on soil fertility and to its role as plant nutrient reservoir, we hypothesized 
that macroelement levels would be higher in forest soils than in mine tailings (Krumins 
et al., 2015; Sahrawat, 2005). Moreover, due to the well-known elemental allocation 
plasticity of plants under environmental stress, we hypothesized that leaves between 
each of the vegetated areas (VDC) would present differences in their elemental 
composition (Audet and Charest, 2008; Gratani, 2014; Poorter et al., 2012). This was 
also expected since plant species differ in their nutrient requirements (Poorter and 
Nagel, 2000) and since plants can shape the microbial populations of their 
rhizosphere which in turn can enhance or reduce metal(loid) bioavailability, 
influencing their absorption by plants (Berendsen et al., 2012; Santoyo et al., 2016; 
Turner et al., 2013). The site studied offered us an exceptional opportunity to 
investigate the long-term outcomes of natural colonization under these selective 
pressures, and characterize the plant associations that occurred in this environment. 
The study was designed as a first step to reverse-engineer plant associations capable 
of evolving successfully over decades on such mine sites without accumulating high 
levels of metals, therefore complementing knowledge gained through the more typical 






2.2.3 Materials and methods 
 
 
2.2.3.1 Experimental design 
 
 
The studied mine site is located in the Abitibi-Témiscamingue region of Québec 
(Canada) (Fig. 2.1). The site is colonized by diverse plant species, notably the 
following: speckled alder (Alnus incana spp. rugosa), paper birch (Betula papyrifera), 
spruce (Picea spp.), larch (Larix laricina) and balsam fir (Abies balsamea). More 
details on plant biodiversity on this site was reported earlier (Tardif et al., 2019). For 
our study, the natural colonization that occurred on the tailings deposit was 
categorized into four ordered vegetation classes termed vegetation density classes 
(hereafter VDC). These were VDC-1, 2, 3 and 4. They ranged from bare substrate 
(VDC-1) to the most dense vegetation cover (VDC-4). Two additional VDC (VDC-5 
and 6) represented full vegetation development in forests adjacent to the site (VDC-






Sampling was done at the end of the growing season in early September of 2015 and 
2016. For VDC-1, 109 tailings samples were collected (Table S2.1); only mine tailings 
were sampled, no plants, due to the lack of vegetation. In VDC-2, 3, and 4, three 
prevalent plant species (p_s) (i.e. alder, birch and spruce) which naturally colonized 
the site were studied. In each of these vegetation density classes, the number of plant 
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replicates varied according to their availability on the site (Table S2.1). The plants 
(approximately 0.5 m in height) were dug with a shovel to harvest the soil around the 
roots. Soil (50 g) was taken from the root ball (bulk soil). The aboveground and 
underground parts of the plant were separated into two different Whirl-Pak® bags. In 
VDC-5 and 6, soils were randomly collected (under the humus) without taking into 
account the surrounding plant species because of the density of plants (the number of 
replicates is presented in Table S2.1). In each of these two VDC, leaves from 10 
individual trees of each species were collected (no stems or roots) (Table S2.1). Soil 






Figure 2.1. Map of Québec.  
The black box represents a portion of Abitibi-Témiscamingue where the studied mine 
site is located (Statistics Canada, 2018). 
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Figure 2.2. Variability in natural plant colonization on the tailings deposit. Plots 
representative of the vegetation density classes (VDC), are shown from lowest 
to highest plant density; VDC-1 (A), VDC-2 (B), VDC-3 (C), VDC-4 (D), VDC-5 (E) 















1 Mine tailings with no plant colonization. 
2 Mine tailings with growth of individual plants. 
3 
Mine tailings with a layer of herbaceous plants, with one or 
more species growing in the same location. Low tree density. 
4 
Mine tailings with a layer of herbaceous plants, with one or 
more species growing in the same location (appearance of 
dense grove). High tree density. 
5 
Absence of mine tailings, boreal forest at the edges of the 
mine site. 
6 




2.2.3.3.1 pH and water content 
 
 
The soil pH was determined by mixing soil with distilled water in a 1:5 ratio. After a 
static incubation of 30 minutes at room temperature, pH was read. To determine the 






2.2.3.3.2 Elemental analysis 
 
 
The soils, leaves and stems were first dried separately for 24 h at 105°C. The roots 
underwent 3 treatments with oxalate-EDTA (18.61 g/L EDTA, 13.40 g/L sodium 
oxalate, 0.75 g/L potassium chloride) before being rinsed with distilled water and dried 
24 h at 105°C. Subsequently, each matrix was crushed using a mortar/pestle with 
liquid nitrogen. Then, 25 mg of powder was directly weighed into 15 ml digiTUBES 
(SCP SCIENCE, Québec, Canada) and 1 ml of 100% nitric acid (HNO3, trace metal 
grade, Fisherbrand, Canada) was added to start the digestion. Samples were 
digested by DigiPREP® (SCP SCIENCE, Québec, Canada) at 45°C for 30 minutes. 
Another ml of 100% nitric acid was added, then 2 h at 65°C was needed to complete 
the digestion. Digested samples were adjusted to 10 ml with milliQ® water (Millipore, 
Québec, Canada). The elemental quantification was performed with Thermofisher 
Xseries II Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometer (ICP-MS) (Thermo Fisher 
Scientific, Bremen, Germany) and PlasmaLab software (Thermo Electron Corp. 
(2004). version 2.6.1.335. [PlasmaLab]. Germany: PC). Rhodium was used as 
internal standard and the SLRS5 certified water standard was used as internal control 
to insure ICP-MS was properly tuned.  
 
 
Results are reported in ppm (μgmetal.gdryweight-1). The elements analyzed were: sodium 
(23Na), magnesium (24Mg), aluminum (27Al), phosphorus (31P), potassium (39K), 
calcium (44Ca), titanium (47Ti), vanadium (51V), chromium (52Cr), manganese (55Mn), 
iron (57Fe), nickel (60Ni), cobalt (59Co), copper (65Cu), zinc (66Zn), arsenic (75As), 
selenium (82Se), molybdenum (95Mo), silver (107Ag), cadmium (111Cd), antimony 
(121Sb), barium (137Ba), tungsten (182W), thalium (205Tl) and lead (206Pb).   
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2.2.3.3 Statistical analysis 
 
 
Each of the ordination and statistical analyses were performed using Rstudio© 
software (R version 1.0.143). Principal component analysis (PCA) was used to 
simplify the links between soil physicochemical variables and the different levels of 
VDC. First, extreme values were determined using the “grubbs.test” function, each of 
these values was removed from the dataset. Then, to remove variables that were 
highly collinear, we calculated the variance inflexion factor (VIF) for each and 
removed those variables with VIF >5 (Borcard et al., 2011). Subsequently, the 
“imputeBDLs” function was used for the parametric replacement of rounded zeros. All 
the compositional data (metals) were transformed by a centred log ratio, by the 
function “cenLR” to allow their interpretation. We first calculated the log ratio of the X 
on Y and then centered them around the grand mean of these values (Aitchison, 
2002). Each of the values was scaled to unit variance by dividing by the standard 
deviation of each. We then did a PCA of these transformed soil physicochemical 
variables separately on the compositional data for the plant tissues and soils. Using 
the site scores on the first two PCA axes, we then obtained the centroids for each of 
the 6 (soils) or 5 (plants) vegetation density classes. The PCA were performed using 
the “rda” function. Finally, multivariate analysis of analysis (MANOVA) was carried out 
with the function “pairwise.perm.manova” (nperm= 999) in order to determine if the 
positions of the centroids defined for the vegetation density classes differed in this two 
dimensional space. In order to compare the multivariate patterns of correlation in the 
compositional data between the soil and the plants, we then conducted a redundancy 




Data preparation for the RDA was done in the same way as described above for the 
PCA. Then, the RDA was performed with the “rda” function and the selection of the 
significant explanatory variables was done using “ordiR2step” function and then a 
second RDA was generated using the significant explanatory variables. The 
verification of the significant axes of the RDA was carried out with the “anova.cca” 
function. While substrate properties greatly influence plant and microbe colonization 
patterns, they are altered by their presence. To investigate the capability of birch, 
alder and spruce to acquire essential elements and evaluate if undesirable 
phytoaccumulation of toxic elements could occur in leaves, we first verified 
correlations between substrate (soil or tailings) properties and leaf elemental 
composition. Such correlations were also sought to explain elemental composition in 
other plant tissues: stems and roots.  
!  
 
PCA biplot was shown in scaling 1 to observe the relation between centroids and 
descriptor (metal). This correlation was established by the distance between centroids 
and variables. RDA biplot was shown in scaling 2 to observe the relation between 
variables which compose a sample. The correlation between the variables was 
established by the angle between the arrow in the biplot of scaling 2. A small angle 
(<90°)#expresses a positive correlation, an angle of 90° represents a zero correlation 
and a wide angle (>90°) a negative correlation (Legendre and Legendre, 2012).   
  
 
The assumptions of normality and homoscedasticity of residuals were verified by the 
functions “shapiro.test” and “bartlett.test” when conducting the analyses of variance. 
In the case of an abnormal data distribution, they were transformed by a square root 
or a log10, depending on their asymmetry, before ANOVA analysis. Unbalanced 
ANOVA were performed by the “lm” and “anova” functions and then a 
multicomparison test was performed using the “TukeyHSD” function. GraphPad Prism 
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2.2.4 Results and discussion 
 
 
2.2.4.1 Elemental composition of tailings and forest soils 
 
 
Since vegetation density and plant species composition varied greatly in the plots that 
were studied, and that plants are known to alter soils through hydrological processes, 
nutrient cycling, and the input of organic matter and the formation of humic 
compounds, we hypothesized that the properties of the substrates under study (soil 
and tailings) would differ on these study plots, following the direct and/or indirect 
result of plant colonization (Bardgett and Wardle, 2010; Krumins et al., 2015; 
Kulmatiski et al., 2008; Van Der Putten et al., 2013; Violante et al., 2010). As 
described below, the differences observed in the elemental composition of most VDC 
support this hypothesis.   
  
 
We studied variance in soil elementary composition across vegetation density classes 
using PCA, and the first two axes of the soil matrix PCA explained 40.83% of the 
variance observed (Fig. 2.3A). MANOVA analysis then revealed significant difference 
in the positions of the centroids of the 6 VDC except between VDC-1 and 2 (Fig. 2.3A 
and Table 2.2A). In essence, vegetation density did influence elemental composition 
of soils and tailings, and centroids were distributed into two groups: tailings (VDC-1 to 
4) and forest soils (VDC-5 and 6).   
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Looking at the sequence of centroids (Fig. 2.3A) representing increasing amount of 
plant density from VDC-1 (none) to VDC-6 (mature boreal forest), we noted that as 
vegetation density increased, so did soil macronutrient concentrations (P, K, Ca), soil 
pH and water content, while micronutrient concentrations (Cu, As, Mo) decreased 
(Fig. 2.4 & results not shown). Lower pH values were measured on the tailings 
deposit (ranging from 2.84 to 8.90, average of 5.69), compared to forest soils (ranging 
from 3.98 to 8.85, average of 6.37) (Fig. 2.3A and results not shown), which was 
expected due to the spontaneous oxidation of these acidogenic tailings in the 
presence of oxygen and water (Kefeni et al., 2017; Kuang et al., 2013; Simate and 
Ndlovu, 2014).   
  
 
Increased macronutrient content, soil pH and water in more densily vegetated areas 
could be explained by the presence of more mature and diverse trees. These could 
have contributed to water availability (penetration and percolation) in soils and tailings 
through root growth and the stimulation of microfauna and microflora development 
that create microchannels and form aggregates (Brevik et al., 2015; Fortin et al., 
2015; Muñoz-Rojas et al., 2016). Higher tree density, such as found in VDC-5 and 6, 
would improve soil structure and provide more plant-derived organic matter, 
degradation rates, and enhanced formation of humic substances which are known to 
be macronutrient reservoirs (i.e. N, P, K) (Fig. 2.3A and results not shown) (Gagnon 





Figure 2.3. Principal component analysis (PCA) of physicochemical parameters 
of soils (A) and leaves (B).  
The different symbols represent centroids of vegetation density classes (VDC). In the 
legend different symbols are vegetation density classes and lowercase letters 

































































































































































Table 2.2. P-value results after MANOVA between vegetation density classes 




1 2 3 4 5 
2 0.484 - - - - 
3 0.001 0.001 - - - 
4 0.011 0.029 0.001 - - 
5 0.001 0.001 0.001 0.001 - 





2 3 4 5 
3 0.001 - - - 
4 0.001 0.002 - - 
5 0.001 0.001 0.001 - 
6 0.001 0.001 0.001 0.001 
 
 
In tailings (VDC-1 to 4), we observed lower macronutrient levels, as well as lower 
water content compared to those of the boreal forest plots (VDC-5 and 6). This was 
likely due to the lesser presence of organic matter and formation of humic 
substances. The tailings from VDC-1 to 4 had P, K, and Ca levels averaging of 44.5 
ppm (P), 343.3 ppm (K), and 5475.3 ppm (Ca) compared to soils from the boreal 
forest plots (VDC-5, 6), which had on average 76.3 ppm (P), 1337.7 ppm (K), and 13 
183.7 ppm (C)a (Fig. 2.4A, B & C). Unsurprisingly, tailings were also drier than forest 
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soils, averaging 21.0% in VDC-1, 2, 3, and 4, compared to 28.4% in VDC-5 and 6) 
(results not shown).   
  
 
Microelemental content of tailings (VDC-1 to VDC-4) were generally higher than those 
in boreal forest soils (VDC-5 and 6). Higher Cu, As and Mo concentrations were found 
on mine tailings (Fig. 2.4). Cu concentrations were significantly lower in forest soils 
(VDC-5 and 6) (average of 47.0 ppm) compared to all other VDC (average of 237.8 
ppm) (Fig. 2.4D). Arsenic and molybdenum concentrations in substrates were studied 
closely due to their high concentrations on site. ANOVA analysis showed that As and 
Mo concentrations were significantly lower only in VDC-6 (average of 136.7 ppm (As), 
5.37 ppm (Mo)) compared to VDC-1 to 5 (average of 506.6 ppm (As), 12.3 ppm (Mo)) 
(Fig. 2.4E & F). A decrease in vanadium concentrations in VDC-5 and 6 (Figs. 2.3A 
and S2.1E) could be the result of higher levels of organic matter in boreal forest soil. 
Kabata-Pendias (2001) and Reijonen et al. (2016) have reported that vanadium (V) 
tends to be adsorbed at the surface of organic matter, decreasing its mobility. This 
could have hindered the migration of V in the boreal plots we sampled. Overall, higher 
microelemental concentrations measured in the tailings were expected because the 
oxidation of tailings is a continuous process that allows the solubilization of 
metal(loid)s, inlcuding that of As (Aylmore and Muir, 2001; Bissen and Frimmel, 
2003). In addition, although our study did not encompass this subject, we cannot 
exclude the influence of biotic mechanisms on microelemental bioavailability and 
cycling in the plots we studied. Microorganisms can secrete organic acids, 
siderophores and biosurfactants, and therefore contribute to biomethylation and redox 
process that influence the speciation and bioavailability of metal(loid)s in soils (Khalid 
et al., 2017; Ullah et al. 2015).   
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It is, however, recognized that it is the abiotic component of soil that most influences 
soil metal(loid) bioavailability, toxicity, and leaching, through the mineralization-
immobilization reactions that occur via clay minerals, iron and manganese oxides, 
and interactions with the carboxylic, phenolic and alcoholic groups of humic matter 
(Khalid et al., 2017; Ouni et al., 2014; Sheoran et al., 2010; Soler-Rovira et al., 2010; 
Violante et al., 2010).   
  
 
Since vegetation density influenced elemental composition of soils and tailings, we 
performed ANOVA analysis to verify if within each VDC, plant species (birch, alder, or 
spruce) could also have had an effect on the elemental composition of the bulk soils 
in their respective rhizosphere. While results showed some variability, we did not find 
a significant differences or patterns that would suggest a species-specific impact on 




Figure 2.4. Comparison of phosphorus (A), potassium (B), calcium (C), copper 
(D), arsenic (E) and molybdenum (F) of soil between different vegetation 
density classes (VDC).  
The different letters represent a significant difference after an unbalanced ANOVA 
test followed by Tukey’s multicomparison test. Dotted line: the maximum elemental 
concentration allowed by the Government of Québec for sites destined for industrial 
use (MERN, 2016).  














a ab ab b
c bc


























































































2.2.4.2 Foliar elemental composition 
 
 
Vegetation density on the study site influenced the elemental composition of tailings 
and soils. PCA and MANOVA analyses were therefore performed on foliar elemental 
composition data (merged data that included all species) to determine if elemental 
composition patterns in plants occurred as a function of vegetation density (VDC), 
regardless of plant species. Foliar elemental patterns in alder, birch, and spruce were 
not associated very clearly with the type of matrix in which the plants were growing 
(i.e. tailings versus forest soils), which demonstrates their elemental allocation 
plasticity (Fig. 2.3B and Table 2.2B). This observation corroborates results from other 
studies that have shown that many woody and herbaceous plants modulate nutrient 
absorption and allocation in their tissues to adapt to environmental conditions 
(Gratani, 2014; Hell and Hillebrand, 2001; Müller et al., 2000; Poorter et al., 2012).   
  
 
As an example, plants under heavy metal stress can allocate more metal(loid)s to 
their roots compared to shoots as a possible stress-avoidance strategy (Audet and 
Charest, 2008). Plants can also respond to nitrogen and phosphorus deficiency by 
increasing the allocation of sugars to roots, thereby increasing their root to shoot 
ratios and enhancing their soil prospection for nutrients (Hermans et al., 2006). Our 
observations on plant tissue elemental composition across VDC-2 to 6 corroborate 
these previous findings, and confirm our hypothesis according to which substrate 
elemental composition would influence that of plant tissues (Fig. 2.3 and Table 2.2).  
  
 
In specific regard to foliar levels of macroelements P, K and Ca, however, 
concentrations did not differ statistically in plants growing on the tailings deposit 
(VDC-2, 3, and 4) compared to plants growing in the boreal forest (VDC-5 and 6). 
 72 
This was somewhat unexpected since macronutrient levels across VDC did differ 
significantly. We observed that as primary succession proceeded on the tailings 
deposit (i.e. in more densely vegetated sectors such as VDC-3 and 4), similar foliar 
concentrations of P, K, and Ca were found, compared to those sampled in VDC-5 and 
6. These findings highlight that the study species growing on the tailings storage area 
adapted to these conditions, and were capable of acquiring macronutrients sufficiently 
adequately to maintain a foliar homeostasis comparable to that of plants developing in 
the natural, adjacent environments. The foliar maconutrient levels of plants in VDC-2, 
3, and 4 averaged 1090.0 ppm (P), 7250.4 ppm (K), and 7710.9 ppm (Ca), while 
plants growing in the boreal forest (VDC-5 and 6) had foliar levels averaging 1688.0 
ppm (P), 9082.3 ppm (K), and 11 000.1 ppm (Ca) (Fig. 2.5A, B & C).  
 
  
In regards to As, we noted that despite the presence of similar As concentrations in 
tailings and VDC-5, (Fig. 2.4E), As foliar levels for all plant species were significantly 
lower in VDC-5 (average of 1.4 ppm) compared to those growing on VDC-2, 3 and 4 
(average of 12.9 ppm) (Fig. 2.5E). This is likely due to the higher organic matter 
content in the boreal forest soils that would lead to the adsoption of As (Ouni et al., 
2014; Sheoran et al., 2010). Arsenic in the boreal forest soil could indeed be bound 
by the larger amount of oxides on the surface of humic and fulvic acids, making it less 
bioavailable to plants (Martin et al., 2009; Violante et al., 2010).   
  
 
Decreased Cu concentrations in alder leaves and spruce needles (from 11.1 ppm 
(VDC-3) to 7.0 ppm (VDC-6)) coincided with the appearance of herbaceous plant 
species in plots with higher vegetation density (VDC-3 and above) (Fig. 2.5D). Birch 
leaves had similar Cu levels, averaging 22.7 ppm in VDC-2, 3, 4, compared to 7.1 
ppm in VDC-6. It is possible that the herbaceous plants present in more densily 
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vegetated plots (VDC-3 and above) could have contributed to soil HS levels, 
enhancing copper adsorption, and reducing Cu translocation to plant leaves in VDC-3 
to 6 (Kabata-Pendias, 2001).  
  
 
In alder, foliar Mo levels were similar across all VDC, unlike what was observed in 
spruce and birch. Alder foliar Mo concentrations ranged from 0.9 to 2.5 ppm, 
compared to 0.2 to 3.0 ppm in birch, and 0.1 to 1.9 ppm in spruce (Fig. 2.5F). 
Molybdenum acquisition is important in actinorhizal plants such as alder, since it is 
required for the nitrogenase enzyme of their root nodule endosymbiont, Frankia spp. 
(Bélanger et al., 2013; Kabata-Pendias, 2001; Ngom et al., 2016). The constance in 
Mo concentrations observed in alder leaves across VDC firstly demonstrates their 
capability to adapt to the wide range of substrate properties we encountered in this 













Figure 2.5. Comparison of phosphorus (A), potassium (B), calcium (C), copper 
(D), arsenic (E) and molybdenum (F) concentrations in leaves of different plant 
species between different vegetation density classes (VDC).  
The different letters represent a significant difference after unbalanced ANOVA test 
followed by Tukey’s multicomparison test. ANOVA test were performed on the same 
species group. Dotted line: the maximum elemental concentration allowed by the 
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2.2.4.3 Main determinants of elemental patterns in roots, stems, and leaves of 
birch, spruce and alder 
 
 
The results presented above demonstrate that vegetation density impacts the 
elemental composition of soil and tailings. In turn, the elemental composition of soil 
and tailings can influence, in part, the elemental composition of alder and birch 
leaves, and spruce needles. These results suggest these species adapted to the 
variable presence of metal(loid)s and macroelements in and near the tailings deposit. 
Further analyses were performed to determine which were the main determinants 
(plant species and substrate properties included) that could explain the elemental 




Redundancy analysis was used to simplify the relationship between the tailing matrix 
properties and the elemental composition of plant tissues (Fig. 2.6A, B & C). Results 
showed that the elemental distribution in leaves, stems and roots varied according to 
vegetation density on the study site and adjacent forest, as could be expected. For 
the elemental composition of leaves, stems, and roots, respectively, the explanatory 
variables were: plant species (p_s), vegetation density (VDC), Ca, Cu, Co, K, P and 
Ni; p_s, VDC, Ca, Cu, pH, substrate type (soil or tailings), P and Mn; and p_s, VDC, 
Ca, Cu, pH, Ag, As, Ba, and Sb (in roots) (Fig. 2.6). Table 2.3 presents the 
correlations established between the elemental composition of the plant tissues from 
the study species, and substrate properties. The plant tissue and substrate data are 






Figure 2.6. Redundancy analysis (RDA) of the effect of soil environmental 
variables on the elemental composition of leaves (A), stems (B), and roots (C) 
of plant species found in vegetation density classes found on the tailings 
(VDC-2, 3 and 4).  

















































































































































































































































































Four of these explanatory variables were recurrent and therefore considered as the 
main determinants of plant elemental composition. These determinants were: plant 
species (p_s), vegetation density (VDC), Ca and Cu (and pH for stems and roots). We 
had hypothesized that plant species would be one of the main determinants of 
elemental composition in roots, stems and leaves – it is in fact the primary 




Table 2.3. Soil variables that significantly explain the elemental variables in leaves, stems and roots of plant 
species found on mine tailings (VDC-2, 3 and 4) after ANOVA on the significant axes of the RDA.  






















p_s-birch  W  
***  
p_s-birch  As, Na  
***  
p_s-birch 
and spruce  
Cd, Co, Ti, Zn  ***  
p_s-spruce  As, V, Ba  p_s-spruce  Al  
VDC-3  P, Mn, Zn  
***  
VDC-2  Al, W  
***  
VDC-3  Cr, Mn, W  
***  
VDC-4  Mg, Ca  
VDC-3  Ca, Co, Mg, Pb  
VDC-4  Cd, Co, Ti, Zn  
VDC-4  As, Na, Sb, Se  
pH  Ca, Ni, Mg  ***  pH  Cd, Cr, Zn  **  pH  Sb  ***  
Ca  Mg, Ca, Mo  ***  Ca  Cd, Cr, Zn  ***  Ca  Sb  ***  
Cu  Se, Ti  ***  Cu  Ba  **  Cu  Al, Ag  ***  
K  Mn, Na  ***  
Substrate 
type 




Table 2.3. Continued. 






















Co  Co  **  Mn  Cd, Zn  **  As  Fe, V  ***  
Ni  Cd  **  -  -  -  Ba  -  **  
The variables explained were positively correlated with the explanatory variable. Substrate type (soil or tailings), p_s: 
plant_species, VDC: vegetation density classes, n=: number of replicate. ***= p-value ≤ 0.001, **= p-value ≤ 0.01, *= 
p_value ≤ 0.05. 
 
 80 
It was expected that the elemental composition of plant tissues would vary according 
to species since plants are known to have specific and often narrow elemental 
allocation ranges in their tissues (Gratani, 2014; Kabata-Pendias, 2001; Poorter et al., 
2012; Poorter and Nagel, 2000). Plants also alter substrate properties through direct 
and indirect mechanisms, which in turn modifies the environmental conditions under 
which they develop; there is feedback. Root exudates vary between plant species, 
and soil water content, pH, soil type, and nutrient content. Exudates facilitate the 
establishment of specific functional microbial communities in the rhizosphere, and 
these can play an important role in plant homeostasis, notably through enhanced 
nutrient and water capture, and the modification of metal(loid) speciation in the soil 
matrix (Broeckling et al., 2008; Grayston et al., 1998; Khalid et al., 2017; Rodríguez et 
al., 2006; Santoyo et al., 2016; Sasse et al., 2018; Ullah et al., 2015; Vance, 2001). 
As an example, Zhang et al. (2018) demonstrated that bacterial and fungal 
communities conduct nutrient recycling and leads to water quality regulation. 
Recognizing the importance of plant-microbe associations to comprehend elemental 
dynamics on the study site, we conducted a parallel set of studies on this topic and 
results will be reported separately. The scope of the present study was set to 
investigate the variables that could explain elemental composition of plant tissues, 
focussing mostly on the properties of soil and tailings, as well as plant species and 
vegetation density.  
  
 
Following plant species, vegetation density (VDC) was the second variable 
(determinant), that most explained the elemental composition of plant tissues, ahead 
of pH which is a well-known determinant of elemental mobility and bioavailability in 
soils. The observation that VDC was an important determinant that correlated with 
elemental signatures in plant tissues could be explained by the increased presence of 
humic substances (HS) associated with plant colonization. HS mediates nutrient 
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immobilization/solubilization acts as a buffering mechanism that influences metal(loid) 
solubility, which can benefit plants (Nardi et al., 2002). In the present study, higher 
vegetation density was generally associated with lower levels of metal(loid)s in plant 
tissues. It must be noted however that substrate pH also plays a role in HS-mediated 
metal(loid) exchanges in vegetated substrates. pH influences the speciation of the 
elements, and their adsorption (cation exchange) onto the oxide and hydroxide 
groups of HS (Ouni et al., 2014; Sheoran et al., 2010; Simate and Ndlovu, 2014; 
Violante et al., 2010; Yurkevich et al., 2012). The heterogenous pH found on the mine 
site likely contributed to the variability in the elemental allocation in plant tissues that 
we observed in alders, birch and spruce.   
  
 
Soil and tailings calcium and copper concentrations followed plant species and 
vegetation density as determinants of plant tissue elemental composition. Calcium 
levels in plants are normally related to Ca availability in soil, and can contribute to the 
degree of sensitivity of plants to environmental stimuli (McAinsh and Pittman, 2008; 
Ranty et al., 2016; Snedden and Fromm, 2001; Yang and Poovaiah, 2003). Calcium 
is a secondary messenger in response to biotic and abiotic stimuli (i.e. osmotic and 
drought stress, oxidative stress, plant hormones as well as bacterial and fungal 
signal). Moreover, it is known that excess Ca in soil can reduce the absorption of 
some elements such as Cd, Cu, Fe, K, Mg, P and Zn (Osman, 2012). Studies 
conducted by Suzuki (2005) and Zhenyan et al. (2005) also showed, respectively, that 
Ca (30 mM) reduced the Cd content in Arabidopsis roots and that under CaCl2 (4 
mM), an increase in Cd tolerance was seen in Lactuca sativa. Calcium can enhance 
the expression of phytochelatin synthase, decreasing the uptake of metal(loid)s 
(Farzadfar et al., 2013; Singh et al., 2016; Suzuki, 2005). In the present study, it is 
difficult to attribute a specific effect of substrate Ca levels on plant homeostasis, or the 
elemental signatures of plant tissues, because we did not assess the bioavailability of 
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elements in the substrates: ICP-MS analysis was done following complete acid 
digestion of the substrates. Ca concentrations in substrates nevertheless showed 
correlations with plant tissue elemental composition, and could warrant further 




Copper showed limited correlations with plant elemental composition. Since copper is 
considered very mobile and bioavailable to plants, we expected increased 
concentrations of Cu in plant tissues when substrates had lower pH (i.e. in less dense 
vegetation). While increasing Cu patterns in plant tissues appeared to be present 
when plants were sampled in lower VDC classes on site (lower pH conditions), these 
patterns were not statistically significant. Copper is an important element to monitor 
as it has the ability to react chemically with sulphites, carbonates and hydroxides, but 
it can also interact with soil nutrients and interfere with the capability of plants to 
absorb other nutrients. The impact of copper in soils can be complex. Copper has 
both antagonistic and synergetic effects with Ca, P, and N absoprtion as well as 






The main objective of the study was to investigate the elemental composition of plant 
tissues and identify the main determinants for these elemental patterns, considering 
soil and tailings properties, plant species, and vegetation density class (VDC). Our 
findings showed that variation in macroelements (P, K and Ca), as well as pH and 
water content in soils correlated with increased vegetation density classes, 
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culminating in boreal forest. We found that plant species, vegetation density classes, 
pH, as well as calcium and copper concentrations were the main drivers that 
explained the elemental distribution in leaves, stems and roots of alder, birch and 
spruce tissues. This demonstrates that vegetation density, in addition to the expected 
influence of plant species, is a determinant factor that will influence elemental 
composition and homeostasis in these species. This warrants further investigation, 
and could help guide future restoration efforts. Our results also revealed that alder, 
birch, and spruce naturally growing on the tailings showed unexpected similarities in 
macro- and micro-elemental composition of their leaves, compared to those growing 
in the adjacent natural environment. This demonstrates that these species, combined 
with the microorganisms found in their rhizosphere, are capable of maintaining 
elemental homeostasis under a wide array of conditions, some being adverse. More 
research would be required to determine the principal mechanisms that contribute to 
this adaptability. Further research is needed to shed light on elemental acquisition 
and translocation in these complex, anthropized systems. Research is underway to 
characterize the microbial populations (bacterial and fungal) associated with the 
various VDC on this site to produce a more global understanding of their biotic and 
abiotic components, ultimately aiming to facilitate the restoration of sites disturbed by 
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3.1.3 Originalité de l’article et apport pour la science 
 
 
Les résultats présentés dans ce chapitre ont permis de mieux comprendre la 
structure des populations bactériennes et fongiques actives en contexte minier. À 
l’inverse de l’utilisation de l’ADN (région de l’ARNr 16S) qui permet l’identification 
taxonomique totale, l’utilisation de l’ARN (région de l’ARNr 16S) permet d’identifier 
seulement la proportion de microorganismes actifs dans le bassin de 
microorganismes totaux (mais non actifs). Cette étude présente que les classes 
composant le gradient de végétation (VDC) et l’espèce de plante sont les principaux 
paramètres environnementaux qui structurent les communautés de microorganismes 
actifs. Par ailleurs, les analyses en coordonnées principales (PCoA) et les MANOVA 
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ont permis de voir que les communautés microbiennes totales actives étaient 
statistiquement différentes entre les VDC ainsi qu’entre les espèces de plantes. Par 
ailleurs, ce chapitre montre également des microorganismes présentant une 
abondance relative différente entre certains VDC et espèce végétale, permettant ainsi 
de cibler des genres microbiens plus présents dans certaines conditions 
environnementales. L’originalité de l’article provient essentiellement de l’utilisation de 
l’ARN (région du gène de l’ ARNr 16S) afin de répondre à plusieurs questions 
biologiques sur la structure et la dynamique des microorganismes actifs en contexte 
minier. En effet, peu d’études présentent l’identification taxonomique des 
microorganismes actifs dans les résidus miniers et l’ensemble des résultats 
présentés dans ce chapitre s’ajoute aux connaissances requises afin de mieux 
comprendre comment utiliser des microorganismes afin de promouvoir la croissance 
des plantes en contexte minier. 
 
 
3.2 Structure and dynamics of the active microbial populations 






Plant-microbe associations are increasingly recognized as an inextricable part of plant 
biology and biogeochemistry. Microbes play an essential role in the survival and 
development of plants, allowing them to thrive in diverse environments. The 
composition of rhizosphere microbial populations is known to be largely influenced by 
edaphic conditions and plant species. In order to decipher how environmental 
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conditions on a mine site can influence the dynamics of microbial populations, we 
characterized rhizosphere microbial populations associated with paper birch, 
speckled alder, and spruce that had naturally colonized an acidogenic mine tailings 
deposit containing heavy metals. The study site, which had been largely undisturbed 
for five decades, had great variation in vegetation density; with some areas remaining 
almost barren, and others having a few stands or large thickets of mature trees. Using 
Illumina sequencing and ordination analyses (RDA and PCoA), our study showed that 
soil bacterial and fungal community structures correlated mainly with vegetation 
densities, and plant species. Tailings without any vegetation were most different in 
bacterial population structure, compared to all other areas on the mine site, as well as 
an adjacent natural forest (comparison plot). The bacterial genera Acidiferrobacter 
and Leptospirillum were more abundant in tailings without vegetation than in any of 
the other sites, while Acinetobacter sp. and Bradyrhizobium sp. were more abundant 
in areas of the tailings deposit having higher vegetation density. Moreover, 
Pseudomonas sp. present a greater relative abundance in boreal forest. Furthermore, 
alder rhizospheres showed a greater relative abundance of Bradyrhizobium sp. as 
well as Haliangium sp. In contrast, fungal population structures were similar across 
the tailings deposit regardless of vegetation density, showing a greater relative 
abundance of Hypocrea sp. and Lactarius sp. Tailings deposit fungal populations 
were distinct from those found in boreal forest soils. Alder rhizospheres had greater 
relative abundances of Hypocrea sp. and Thelephora sp. fungi, while birch 
rhizospheres were more often associated with Cladophialophora sp. and Mollisia sp. 
Our results indicate that, with increasing vegetation density on the mine site, the 
bacterial populations associated with the individual deciduous or coniferous species 
studied were increasingly similar to the bacterial populations found in the adjacent 
forest. In order to properly assess and restore disturbed sites, it is important to 
characterize and understand the plant-microbe associations that occur since they 
likely improve plant fitness in these harsh environments.  
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In Québec, the first gold-mining operation began in the 1840s (MERN, 2013). At the 
time, regulations concerning mine site restoration did not exist, and once mining 
operations were completed, sites were generally abandoned. It is only recently that 
legislation concerning the obligation to restore mine sites has been put in place. In the 
meantime, 499 mining sites are considered abandoned in Québec (MERN, 2018). 
The abandoned sites have several common environmental problems such as 
acidification and general soil degradation through the oxydation of sulfide minerals 
(such as iron pyrite (FeS2)) in the presence of water, oxygen and microorganisms and 
eventually through the production of acid mine drainage (AMD) (Kefeni et al., 2017; 
Simate and Ndlovu, 2014).   
 
 
The nature of AMD (acidic pH and high metal(loid) concentration) alter the physical, 
chemical and biological structure of the ecosystem. This, combined to low organic 
matter content (top soil was removed by mining activities), hinders plant colonization 
(Fellet et al., 2011; Wang et al., 2017). Moreover, acidic pH that characterize mine 
tailings in addition to low density of plant result in low clay-humic complex in these 
soils, which conduce to weak or almost nil reaction of absorption, aggregation and 
sedimentation of metal(loid)s (Agbenyeku et al., 2016; Akcil and Koldas, 2006; 
Pandey et al., 2000). Thus, free metals in soils have the freedom to migrate with 
runoff to streams and nearby forests unaffected by mining activities and this transfer 
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of heavy metals into plants, water and the food chain can cause a public health 
problem (Ali et al., 2013; Baalousha et al., 2006; Simate and Ndlovu, 2014).   
 
 
Several remediation techniques including mechanical separation, pyrometallurgical 
separation, and chemical soil treatments are possible, but these techniques are costly 
in addition to being slow to implement (Mulligan et al., 2001). The use of plants to 
remedy mining sites is an increasingly popular measure, due to its low cost and ease 
of implementation. Among them, the phytostabilization of soils consists of reducing 
the mobility of soil contaminants through the use of plants and their associated 
microorganisms (Ali et al., 2013; Ma et al., 2011). In a mining context, the soils make 
the establishment of plants very difficult, since the plants are lacking in 
macroelements (i.e. C, N, P) essential for growth and they are confronted with 
constant oxidative stress caused by the excessive concentration of heavy metals 
(Sheoran et al., 2010; Simate and Ndlovu, 2014). The critical period of establishment 
of a plant could be greatly facilitated by the inoculation of roots by microorganisms 
that can increase the adaptability and resilience of the plant and therefore enhance 
the success of phytostabilization (Grossnickel, 2005; Phieler et al., 2013; Zhuang et 
al., 2007). Certain microorganisms in the rhizosphere, including PGPR bacteria (Plant 
Growth-Promoting Rhizobacteria) and mycorrhizal fungi, promote plant growth and 
allow the plant to adapt more easily to its environment, such as metal-contaminated 
soils (Bulgarelli et al., 2013; Sasse et al., 2018; Thijs et al., 2016). As an example, 
PGPR organisms can fix atmospheric nitrogen or solubilize phosphates, making these 
limiting macronutrients available to the plant. PGPR organisms could also secrete 
phytohormones (mostly auxins), that could enhance the germination and growth of 
the plant, and phytosiderophores that promote metals binding (Berendsen et al., 
2012; Phieler et al., 2013).   
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Moreover, mycorrhizal fungi in association with plant roots extends their mycelial 
networks in rhizosphere surrounding roots which lead to higher nutrient (i.e. C, N) and 
water capture than plant roots themselves (Jung et al., 2012). Indeed, Gamalero et al. 
(2009) reported that arbuscular mycorrhizal fungi could modify the root architecture of 
plant (depending on the host) thus resulting in more branching roots and eventually to 
increase the nutrient uptake by the plant. Some arbuscular fungi (AM) and 
ectomycorrhizal fungi (ECM) are also known to act as buffers between the soil and 
the plant roots which could decrease heavy metal bioavailability by chelating them in 
their vacuoles, improving plant resistance to heavy metal stress in soil (Colpaert et al., 
2011; Khan, 2005; Miransari, 2010; Thijs et al., 2016).  
 
 
The mine site studied was characterized by the presence of natural colonization by 
trees, shrubs, and grasses. The vegetation density was quite variable on site, from a 
lack of plants to dense groves composed of several species (Tardif et al., 2019). The 
mine tailings had a pH of 3 to 9, and arsenic concentrations ranging from 1 to 1951 
ppm. The objectives of this study were to determine the main environmental 
parameters that structured the microbial communities in soil and rhizosphere, and 
begin to decipher how environmental conditions on a mine site can influence the 
dynamics of microbial populations, which are a key factor in plant survival and 
development in the natural environment. Understanding how plant-microbial 
associations developed in a mining context could help develop tailored microbial 






3.2.3 Materials and methods 
 
 
3.2.3.1 Study area 
 
 
The studied mine site is located in Abitibi-Témiscamingue, Québec (Canada) (Fig. 
3.1A), at the Southern limit of the boreal forest belonging to the bioclimatic domain 
Abies balsamea-Betula papyrifera. The forest is mainly composed of balsam fir (Abies 
balsamea), black spruce (Picea marinara), white spruce (Picea glauca), paper birch 
(Betula papyrifera) and Jack pine (Pinus banksiana) (Bergeron et al., 2004; 
Kneeshaw and Bergeron, 1998). The mine site is home to several plant species, 
which grown naturally on tailings and mainly include alder (Alnus rugosa), paper birch 
and spruce (Picea sp.). For this study, the mine site was organized into four classes 
constituting the vegetation density classes (VDC): VDC-1, VDC-2, VDC-3, and VDC-
4. For comparison, two adjacent boreal forest areas were studied: VDC-5 which was 







Figure 3.1. Map of Québec and location of the study site (framed section) (A). The different vegetation density 
classes (VDC) (B) and their description (C). 
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3.2.3.2 Soil and rhizosphere sampling 
 
 
Sampling was carried out at the beginning of September 2015 and 2016 (the number 
of replicates (i.e. individual plants (for rhizospheres) and soils) is listed in Table S3.1). 
In VDC-2, 3 and 4, trees of each species (alder, paper birch and spruce) were 
collected according to their availability and size, selecting primarily only small plants 
(approximately 0.5 m in height) (Table S3.1). Plants and soils were kept at 4°C until 
they arrived at the laboratory. Then, the roots were shaken in a beaker to collect the 
rhizosphere (approximately 20 g). As comparison measure, 50g of tailings (soils) 
without colonization (VDC-1) were sampled randomly on the mine site and near 
boreal forest soils (VDC-5) and far (at 20 km) boreal forest soils (VDC-6) were also 
sampled. These samples were randomly collected (approximately 50 g) under the 
humus in the first 30 cm of soil. For VDC-5 and 6, soil was used due to the difficulty of 
harvesting rhizosphere of mature trees in the boreal forest. Rhizospheres and soils 
were frozen at -20°C until RNA extraction.   
 
 
3.2.3.3 Soil physico-chemical analysis  
 
 
Soils pH, water content and elemental analyses by ICP-MS (except for total nitrogen 
and organic content) were performed previously and are described in Gagnon et al., 
2019. The studied metals were: sodium (23Na), magnesium (24Mg), aluminum (27Al), 
phosphorus (31P), potassium (39K), calcium (44Ca), titanium (47Ti), vanadium (51V), 
chromium (52Cr), manganese (55Mn), iron (57Fe), cobalt (59Co), nickel (60Ni), copper 
(65Cu), zinc (66Zn), arsenic (75As), selenium (82Se), molybdenum (95Mo), silver (107Ag), 
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cadmium (111Cd), antimony (121Sb), barium (137Ba), tungsten (182W), thallium (205Tl) 
and lead (206Pb). Total nitrogen and organic matter were analyzed in an external 
laboratory (Groupe EnvironeX). Total nitrogen was determined by the combustion 
method (AOAC 990.03) and organic content was quantified by the calcination method 
(AGDEX 522, method PR-2). The results are presented in Table S3.2. 
 
 
3.2.3.4 RNA extraction, library preparation and sequencing 
 
 
Two grams of frozen soil or rhizosphere were weighed into tubes containing 1.5 g of 
silica beads. Total RNA was extracted, purified and eluted as described in the RNA 
PowerSoil® Total RNA Isolation kit (MO BIO Laboratories Inc., #12866-25, CA, 
USA). The RNA extracts were subjected to DNase treatment, for removal of residual 
DNA using the DNase I kit (ThermoFisher Scientific, #18068015, Canada). Efficiency 
of DNA removal was verified through universal PCR amplification of the bacterial 16S 
rRNA genes following by visualization of PCR product on 2% agarose gel to confirm 
the absence of DNA.   
  
  
Then, the 16S rRNA gene sequences (eubacteria and archeae) and the fungal 
nuclear ribosomal internal transcribed spacer (ITS) region were first amplified by RT-
PCR using the OneStep RT-PCR kit (Qiagen, #220211, Canada). All the next steps 





3.2.3.5 Bioinformatics analysis 
 
 
Sequence analysis was performed using the methodology presented by Tremblay et 
al., (2015) and Yergeau et al. (2015) as previously described by Gagnon et al. (J. Soil 
Sediments submitted) (voir chapitre 4) 
 
 
3.2.3.6 Statistical analysis 
 
 
A matrix of environmental properties needed for the RDAs and the MANOVA was 
prepared as described in Gagnon et al. (2019). Briefly, the species data matrix (y) 
was transformed by a centred log ratio since OTU data is considered to be 
compositional data (Macklaim, 2014). Subsequently, the 30 most abundant bacterial 
and fungal classes and generas were kept for the RDAs. The latter was done using 
the “rda” function, the significant explanatory variables were selected by the 
“ordiR2step” function. A second RDA was performed on the significant explanatory 
variables. The significance of the explanatory variable (black arrows) was verified 
using the “anova.cca” function. The RDA are presented in scaling 2 to allow a better 




Principal coordinate analyses (PCoA) were performed on normalized OTU tables. A 
distance matrix was created via the “vedgist” function, the PCoA were done using the 
“pcoa” function. The microbial community profiles of the 20 most abundant bacterial 
 105 




3.2.4 Results  
 
 
RDAs allowed us to highlight which environmental parameters (such as VDC, plant 
species, pH, water content and metal concentration) drove bacterial and fungal 
populations on the mine site (VDC-1 to 4) and boreal forest (VDC-5 and 6). The first 
two axes of the RDA explained 57.4%, 27.8%, 61.1% and 31.1% of the variance in 
bacterial classes, fungal classes, bacteria genera and fungal genera, respectively 
(Fig. 3.2). Each of the RDA significant axes (black arrows) were tested for levels of 
significance (results not shown). The VDC (p-value ≤ 0.001) and p_s (plant species) 
(p-value ≤ 0.001) were the major significant axes on each of the RDAs shown in Fig. 
3.2 except for p_s in Fig. 3.2A where it wasn’t a significant axis. There were other 
significant axes (e.g. Fe, pH, Cu, Co) on Fig. 3.2, but those axes were not studied in 
this paper as our aim was to determine which environmental parameters explained 
best the structure of bacterial and fungal populations. The best significant 
environmental parameters found in RDAs were used to determine if bacterial and 
fungal total population were different between VDC and p_s (PCoA). Overall, most 
differences in bacterial population were noted in VDC-1 compared to other VDC (Fig. 
3.3A and Table 3.1A). The difference in total bacterial population was also noted 
between alder and birch rhizospheres (Fig. 3.3C and Table 3.1C). Moreover, the 
differences noted in fungal total population were in VDC-5 and 6 compared to all other 
VDC in tailings (VDC-1, 2, 3 and 4) (Fig. 3.3B and Table 3.1B). In addition, 
differences were noted between alder and spruce rhizosphere fungal populations 
(Fig. 3.3D and Table 3.1D).  
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Figure 3.2. Redundancy analysis (RDA) of the effect of soil environmental 
variables on the class composition of bacteria (A) and fungi (B) and genus 
















































Ab: Actinobacteria (c) 
Ac: Acidobacteria (c) 
Aci: Acidimicrobia (c) 
Ap: Alphaproteobacteria (c) 
Bp: Betaproteobacteria (c) 
Bl: Blastocatellia(c) 
Ca: Candidatus azambacteria (c) 
Ch: Chlamydia (c) 
Cl: Clostridia 
Cy: Cytophagia (c) 
Dp: Deltaproteobacteria (c) 
Fl: Flavobacteria (c) 
Gp: Gammaproteobacteria(c) 
Ge: Gemmatimonadaceae (c) 
Kt: Ktedonobacteria (c) 
Mb: Melainabacteria(c) 
O35: OPB35 soil group (c) 
O: Other (c) 
Pa: Parcubacteria (p) 
Ph: Phycisphaetea (c) 


























S2: Acidobacteriaceae_subgroup 2 
S6: Acidobacteriaceae_subgroup 6 
Sa: Saccaribacteria (p) 
Sph: Sphingobacteria (c) 
Sb: Solibacterales(c) 
Sp: Spartobacteria (c) 
Th: Thermoleophilia (c) 











































































Ab: Agaricostilbomycetes (c) 
Ag: Agaricomycetes (c) 
Ar: Archaeorhizomycetes (c) 
Bl: Blastocladiomycetes(c) 
Ch: Chytridiomycetes (c) 
Cy: Cystobasidiomycetes (c) 
Da: Dacrymycetes (c) 
Do: Dothiodeomycetes (c) 
Eu: Eurotiomycetes (c) 
Ex: Exobasidiomycetes (c) 
Gl: Glomeromycetes (c) 
Is: Incertae sedis (c) 
Le: Lecanoromycetes (c) 
Leo: Leotiomycetes (c) 
Mi: Microbotyomycetes (c) 
Mo: Monoblepharidomycetes (c) 
Or: Orbiliomycetes(c) 
O: Others 
Pl: Planctomycetes (c) 
Pu: Pucciniomycetes (c) 













Sc: Schizosaccharomycetes (c) 
So: Sordariomycetes (c) 
Ta: Taphrinomycetes (c) 
Tr: Tremellomycetes(c) 




Figure 3.2. Continued. Redundancy analysis (RDA) of the effect of soil 
environmental variables on the class composition of bacteria (A) and fungi (B) 
and genus composition of bacteria (C) and fungi (D) of soils and rhizospheres.  
Black arrows represent soil edaphic parameters that significantly explained the 20 
most abundant bacterial or fungal classes or genus (grey dots). The letter in 
parenthesis in legends represents the maximum depth of taxonomy (g: genus, f: 
family, c: class, o: order. p: phylum, k: kingdom). p_s: plant species, VDC: vegetation 
density classes. 
Legend:  
03: 0319-6G20 (f) 
Ac: Acidobacteraceae (c) 
Ab: Acidibacter (g) 
At: Acidothermus (g) 
B: Bacteria (k) 
Bd: Bdellovibrio (g) 
Bl: Blrii4 (f) 
Br: Bryobacter (g) 
Ca: Candidatus azambacteria (c) 
Cs: Candidatus solibacter (c) 
Ch: Chthniobacter (g) 
Ge: Gemmata (g) 
Gr: Granulicella (g) 
H16: H16 (g) 
Ha: Haliangium (g) 
Le: Legionella (g) 
O35: OPB35 soil group (c) 
Pa: Parcubacteria (p) 
Pr: Proteobacteria (p) 
UAc: Uncultured-Acidobacteraceae (c) 
UPl: Uncultured-Planctomycetaciae (c) 










































































S2: Acidobactericaceae_subgroup 2 (c) 
S6: Acidobactericaceae_subgroup 6 (c) 
Sa: Saccharibacteria (p) 
SM: SM2D12 (f) 
Sp: Sporangium (g) 
Te: Tepidisphaeraceae (c) 







































































Ac: Archaeorhizomyces (g) 
Aga: Agarocimycetes (c) 
Al: Agaricales (o)  
Am: Amphinema (g) 
Ar: Articulospora (g) 
As: Ascomycota (p) 
Cl: Cladophialospora (g) 
Cla: Claussenomyces (g) 
Co: Cortinarius (g) 
Cr: Cryptococcus (g) 
Eu: Eurotiomycetes (c) 
F: Fungi (k) 
He: Helotiales (o) 
Hy: Hyaloscypha (g) 
In: Inocybe (g) 
Is: Incertea sedis (c) 
La: Lactarius (g) 
Leo: Leotiomycetes (c) 
Mol: Mollisia (g) 
Mo: Mortierella (g) 
Ph: Phialocephala (g) 









Is Co Leo 
Ru: Russula (g) 
Sc: Schizangiella (g) 
Se: Serendipita (g) 
So: Sordariomycetes (c) 
Th: Thelephora (g) 
To: Tomentella (g) 





Figure 3.3. PCoA analysis of bacterial (A and C) and fungal (B and D) total 
functional populations across different vegetation density classes (A and B) 












































































































































































Table 3.1. MANOVA tests results (nperm= 999) performed between the VDC and 
plant species presented in Fig. 3.3. Bacterial (A) and fungal (B) populations 
between vegetation density. Bacterial (C) and fungal (D) population between 
plant species.  
A. VDC 1 2 3 4 5 
2 NS - - - - 
3 ** ** - - - 
4 ** NS ** - - 
5 ** ** NS ** - 
6 ** * NS NS NS 
 
B. VDC 1 2 3 4 5 
2 NS - - - - 
3 NS NS - - - 
4 NS NS * - - 
5 ** ** ** ** - 
6 * * * * * 
 
C. p_s Alnus rugosa Betula papyrifera 
Betula papyrifera ** - 
Picea sp. NS * 
 
D. p_s Alnus rugosa Betula papyrifera 
Betula papyrifera NS - 
Picea sp. ** NS 
NS: non significant, * p-value < 0.05, ** p-value < 0.01, *** p-value < 0.001. 
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The six most abundant classes of bacteria for each VDC and p_s were 
Gammaproteobacteria, Deltaproteobacteria, Alphaproteobacteria, Planctomycetacia, 
Acidobacteria and Actinobacteria (Fig. 3.4 and Table S3.3A). For fungi, the classes 
“others (with no phylum)”, Agaricomycetes, Leotiomycetes, “others (Ascomycota 
phyla)”, Incertae sedis and Sordariomycetes were the six most abundant (Fig. 3.5 and 
Table S3.3B). More specifically, each of the 30 most abundant bacterial and fungal 
genera in each of the vegetation density classes (VDC) as well as p_s are shown in 







Figure 3.4. Bacterial community profile of 20 most abundant classes in soils 
and rhizospheres of different vegetation density classes (A) and plant species 
(B).  
Letters in parentheses represents phyla (Ac: Acidobacteria, Ab: Actinobacteria, B: 
Bacteroidetes, C: Chlamydiae, Ch: Chloroflexi, F: Firmicutes, P: Proteobacteria, Pl: 
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Figure 3.5. Fungal community profile of 20 most abundant taxa in soils and 
rhizospheres of different vegetation density classes (A) and plant species (B).  
Letter in parentheses represents phyla (A: Ascomycota, B: Basidiomycota, C: 
Chytridiomycota, G: Glomeromycota, Z: Zygomycota). 
 
 
Acidiferrobacter sp. and Leptospirillum sp. had a greater relative abundance in VDC-1 
(Fig. 3.6A and D). In addition, Acinetobacter and Bradyrhizobium showed a greater 
relative abundance in rhizospheres on the vegetated tailings (VDC-2, 3 and 4) (Fig. 
3.6B and C). Other microbial genera such as Bryobacter showed a greater relative 
abundance in all other VDC compared to VDC-1 (Fig. 3.6E). Moreover, Pseudomonas 
sp. showed the highest relative abundance in the boreal forest (VDC-5 and 6) in 
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The fungal genera Hypocrea and Lactarius had higher relative abundances in tailings 
with low to high vegetation (VDC-2, 3 and 4) (Fig. 3.7A and B). In the presence of no 
or low vegetation (VDC-1 and 2) Mollisia showed a greater relative abundance 
compared to other VDC (result not shown). Indeed, Dissophora sp., and Mortierella 
sp. showed the highest relative abundance in VDC 5 and 6 (Fig. 3.7C and D). 
Moreover, Cistella sp. (VDC-5), Cortinarius sp. (VDC-5), Neonectria sp. (VDC-5 and 
6) and Rhinocladiella (VDC-5) showed higher relative abundance in VDC-5 and/or 
VDC-6 compared to all other VDC (results not shown).   
 
 
The structure of bacterial communities differed significantly between alder and birch 
rhizospheres (Fig. 3.3C and Table 3.1C). Indeed, Bradyrhizobium and Haliangium 
were relatively more abundant in alder rhizospheres compared to those of birch and 
spruce (Fig. 3.8). Fungal community structures were also significantly different 
between alder and spruce rhizospheres (Fig. 3.3D and Table 3.1D). Alder 
rhizospheres showed more relative abundance in Hypocrea sp. and Thelephora sp. 
while Cladophialophora and Mollisia were relatively more abundant in birch 




Figure 3.6. Relative abundance (%) of various bacterial species present in soils 
and rhizosphere in the different vegetation density classes.  
The different letters represent a significant difference after ANOVA followed by 
















































Figure 3.7. Relative abundance (%) of various fungi species present in soils 
and rhizospheres in the different vegetation density classes.  
The different letters represent a significant difference after ANOVA followed by 






































Figure 3.8. Relative abundance (%) of various bacterial species present in 
rhizosphere of different plant species.  
The different letters represent a significant difference after ANOVA followed by 















Figure 3.9. Relative abundance (%) of various fungi species present in 
rhizosphere of different plant species.  
The different letters represent a significant difference after ANOVA followed by 


































It was found that the vegetation density classes (VDC) and plant species (p_s) 
significantly influenced the structure of the microbial (bacterial and fungal) 
communities present on the study site (Figs. 3.2 and 3.3). The vegetation density 
classes presented in this paper ranged from a total absence of plants (VDC-1) to a 
boreal forest, unaffected by human activities (VDC-6) (Fig. 3.1). In a mining context, 
acidic and poor-nutrient tailings make plant establishment difficult, which leads to a 
low carbon concentration in soil, which was observed on tailings (VDC-1, 2, 3 and 4) 
(Table S3.2). In the presence of plant communities, soils undergo chemical, physical 
and biological changes. Among them, plant impact soil properties by chemical input 
via root exudates (i.e. sugar, organic matter, phytohormones) (van der Putten et al., 
2013). Thus, the root exudates release by plants may also alter the soil pH and 
nutrient availability through the secretion of H+, chelators, phytosiderophores or by 
other metal sequestration processes (Philippot et al., 2009). Indeed, root architecture 
trait (i.e. roots length and roots ramifications) and growth influence soil and stability of 
the aggregates as well as, modification of oxygen pressure by root water uptake 
(Anger and Caron, 1998; Gould et al., 2016). The absence of vegetation in VDC-1 
leads to a different soil structure and lack of root exudates which are truly important in 
the structure of the bacterial population (Chaparro et al., 2013; Marschner et al., 
2001). All these factors could explain why VDC and plant species were the main 
factors structuring microbial population in RDAs, as well as the results observed in 
PCoAs where VDC-1 showed the greatest difference in the bacterial population 
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structure in comparison to all other VDC (Figs 3.2 and 3.3A and Table 3.1A). Our 
study also showed that fungal populations were different in the boreal forest soils 
(VDC-5 and 6) compared to those found on the tailings deposit (VDC-1 to 4) (Fig. 
3.3B and Table 3.1B). VDC-1 to 4 had lower concentrations of organic matter (i.e. 
average of 2.1%) in comparison to boreal forest soils (VDC-5 and 6) (average of 
22.4%) (Table S3.2). This might be due to the differences in soil carbon levels. A 
study conducted by Liu et al. (2015) as well as Sun et al. (2016) reported that carbon 




Several studies have shown that plant species is one of the major determinants of the 
microbial composition in the rhizosphere (Cavaglieri et al., 2009; Chaparro et al., 
2013). Root exudates vary according to plant species, age of the plant, its state of 
stress, as well as its stage of development (Cavaglieri et al., 2009; Chaparro et al., 
2013; Turner et al., 2013). It was also showed by Urbanovà et al. (2015), as well as 
Prescott and Grayston (2013), that composition of fungal and bacterial communities 
was mostly influenced by trees. Our results also showed differences between species 
rhizospheres. PCoA results showed significant differences of bacterial populations in 
the rhizosphere of alder compared to birch and different fungal populations in the 
rhizosphere of alder compared to spruce (Fig. 3.3). We observed the highest relative 
abundance of actinobacteria in alder rhizospheres (4.68%) in comparison to birch 
(3.30%) and spruce (3.74%) rhizospheres (Fig. 3.4 and Table S3.3A). As mentioned 
previously, plant species can harbour a rhizomicrobiome that is specifically beneficial 
(Berendsen et al., 2012). The fact that alders establish a root nodule-forming 
symbiosis with actinobacteria of genus Frankia might explain the higher relative 
abundance of actinobacteria in their rhizosphere. Additionally, this symbiosis requires 
specific nutrients (i.e. Mo, Mg, Fe and P) to support its nitrogen fixation activity, which 
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might in turn influence the plant-microbe associations that tend to develop (Bélanger 
et al., 2013; Kabata-Pendias, 2001; Ngom et al., 2016).   
 
 
3.2.5.2 Bacteria associated with vegetation density classes and plant species 
 
 
This study revealed that the six most abundant classes of bacteria for each VDC and 
p_s were Gammaproteobacteria, Deltaproteobacteria, Alphaproteobacteria, 
Planctomycetacia, Acidobacteria, and Actinobacteria and represented approximately 
50% of the microbial community classes (Fig. 3.4 and Table S3.3A). A study 
conducted by Mendez et al. (2008) reported that the main bacterial classes 
associated with iron-rich tailings with low pH (2.7) to moderate pH (5.7) were 
Gammaproteobacteria, Alphaproteobacteria, Acidobacteria, Actinobacteria, Nitrospira 
and Firmicutes, which corroborates some of our results (i.e. Gammaproteobacteria, 
Alphaproteobacteria, Acidobacteria and Actinobacteria as dominant bacterial 
classes). Hur and colleagues (2011) showed that mine zinc tailings with low pH, low 
organic content as well as high Zn, Cd and Pb concentration were dominated by 
Proteobacteria, Actinobacteria and Acidobacteria. The studies done by Mendez et al. 
(2008) as well as Hur et al. (2011) goes in the same way that what is observed on the 
studied mine site, that Proteobacteria, Acidobacteria and Actinobacteria were 
described as the dominant taxa colonizing mine tailings.   
 
 
As mentioned above, the rhizosphere is the highly rich and biodiversified zone 
surrounding roots of plants. The rhizosphere is a beneficial niche for many key 
microorganisms (Prashar et al., 2014). In VDC-1 where there was little to no plant 
colonization, we found the highest relative abundance of the chemoautotrophs 
 121 
Acidiferrobacter sp. and Leptospirillum sp. This could be expected since 
Acidiferrobacter sp. derive their energy through the oxidation of various inorganic 
compounds and Leptospirillum sp. does so through the oxidation of iron, which is 
present in higher concentrations in VDC-1 compared to all other VDC (Table S3.2) 
(Tyson et al., 2000). Also, the low organic content of the tailings (2.1%, Table S3.2) 
likely limited the development of heterotrophic microbial populations, contributing to 
the relative abundance of these chemoautotrophs in VDC-1. Such chemoautotrophic 
organisms tend to be less active in the presence of plants because the latter secrete 
many carbon-rich molecules, which allows chemoheterotrophs to dominate in their 
presence (Bais et al., 2006; Turner et al., 2013). Our results corroborate this. In VDC-
1, the chemoautotrophs Leptospirillum sp. and Acidiferrobacter sp. dominated, while 
the chemoheterotroph organism Bryobacter sp. showed a lower relative abundance in 
VDC-1 compared to all other VDC (Fig. 3.6E). Bryobacter sp. indeed derive their 
energy through the oxidation of organic compounds (Kulichevskaya et al., 2010).  
 
 
It is known that PGPR organisms facilitate plant growth in abiotic-stressed 
environments (Grandlic et al., 2008; Sasse et al., 2018; Thijs et al., 2016; Weyens et 
al., 2009; Zhuang et al., 2007). Berendsen et al. (2012), as well as Santoyo et al. 
(2016), showed that plants could select and shape their rhizomicrobiome in function 
of their homeostatic states and to meet their needs. Plants growing in metal-
contaminated soils have different rhizomicrobiomes compared to plants growing in 
non-contaminated soils; they recruit beneficial microorganisms for supporting their 
growth and limited their metal uptake (Sasse et al., 2018; Thijs et al., 2016). 
Microorganisms in the rhizosphere can stimulate plant growth by providing nitrogen, 
solubilizing phosphorus, producing phytohormones (i.e. auxins, cytokinins), 
synthetizing phytosiderophores, and protecting plants from pathogens (Glick, 2010; 
Prashar et al., 2014).  
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In this sense, it confirms our observation that the high relative abundance of the 
PGPR organisms Acinetobacter sp. and Bradyrhizobium sp. in VDC-2, 3 and 4 could 
be linked to plant needs in this environment (Fig. 3.6B and C) (Ahemad and Kibret, 
2014). Acinetobacter spp. are capable of solubilizing phosphate, they produce 
siderophores and the plant hormone indole-3-acetic acid (IAA) (Ahemad and Kibret, 
2014; Rokhbakhsh-Zamin et al., 2011). IAA can stimulate the plant uptake of Fe, Zn, 
Mg, Ca, K and P, which can be a considerable asset for plant growth (Khan, 2005; 
Patten and Glick, 1996). In addition, Acinetobacter sp. have enhanced the 
phytoremediation abilities of non-hyperaccumulating maize (Zea mays L.) through the 
increase of their biomass and growth (Khan et al., 2009).  
  
 
We observed the presence of nitrogen-fixing, symbiotic organisms such as 
Bradyrhizobium sp. Frankia sp., and Rhizobium sp. in VDC-2, 3, and 4. These 
nitrogen fixers may have improved the competitiveness of plants harbouring them in 
these nitrogen-poor substrates (Bais et al., 2006; Ma et al., 2011; Mus et al., 2016; 
Wani et al., 2007). VDC-2 to 4 contained less than 0.01 ppm N (Fig. 3.6C and Table 
S3.2). Bradyrhizobium sp. have been reported to benefit plants growing in metal-
contaminated soil. For example, Bradyrhizodium sp. (vigna) was shown to improve 
growth, nodulation, nitrogen content, and reduce the uptake of Ni and Zn in green 
gram (Vigna radiata). This occurred though the production of IAA, siderophores and 
ammonia (Ma et al., 2011; Wani et al., 2007).   
 
 
Despite many PGPR traits reported in Pseudomonas sp. in contaminated soils (i.e. 
mine tailings), our study showed (Figure 3.6E) that the relative abundance of 
Pseudomonas sp. was higher in boreal forest soils (VDC-5 and 6) compared to that of 
the tailings storage area (VDC-1 to 4) (Glick, 2010; Ma et al., 2011). Pseudomonas 
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sp. are known for their production of organic acids that solubilize mineral phosphorus, 
and the production of phosphatase/phytase that hydrolyzes phosphate-organic 
compounds, increasing the availability of this limited nutrient in soils (Hunter et al., 
2014; Richardson et al., 2009; Vacheron et al., 2013).   
 
  
In our study, we did not find evidence that phosphate concentrations were 
significantly higher in boreal forest soils compared to the tailings (Table S3.2), 
however this might be explained by the rapid uptake of phosphate by mature trees, as 
the nutrient becomes available. Our observations are therefore not contradictory; the 
likely higher demand of phosphorus in the boreal forest vegetation could explain the 
higher abundance of Pseudomonas sp. in these soil (VDC-5 and 6), compared to 
mine tailings (VDC-1 to 4).   
 
  
The nitrogen demand of alders is known to be higher than that of other plant species. 
Despite other tree species, the absorption of nutrient by alder (N, C and P) is 
approximately in the same proportion, that could explain the high nitrogen demands 
by this species to support growth. To allow this high nitrogen demand, plant 
recruitment of beneficial microorganisms in rhizosphere is primary (Lõhmus et al., 
2006). Bradyrhizobium sp. were known for their symbiotic association with legume 
plant, and to promote nodulation in these plants. In addition, like other rhizobia, 
Bradyrhizobium sp. have also the capacity to fix atmospheric nitrogen and to make 
this nutrient available for other organisms (Saharan and Nehra, 2011). There is poor 
literature on recruitment of Bradyrhizobium sp. by alder, but it is possible that this 
microorganism could be favorably recruited by alder (in comparison to birch and 
spruce) to improve its nitrogen acquisition. Furthermore, few authors have reported 
the possible role of Haliangium sp. as PGPR organisms. However, Ma et al. (2018) as 
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well as Kundim et al. (2003) mention that Haliangium sp. secrete antifungal molecules 
that limited the development of phytopathogens. The highest relative abundance of 
Bradyrhizobium sp. and Haliangium sp. in alder rhizosphere could also be explained 
by the different bacterial selection between different plant species (Lei et al., 2018; 
Urbanovà et al., 2015).  
 
 
3.2.5.3 Fungi associated with vegetation density classes and plant species 
 
 
The ectomycorrhizal fungi (ECM), arbuscular fungi (AM) and dark septate endophytes 
(DSE) are reported to enhance the phytoremediation potential of plants through 
elemental cycling and fungal-metal interactions (Deng and Cao, 2017; Pirttilä and 
Frank, 2011). ECM fungi include an estimated 6000 species (mostly Basidiomycetes), 
and establish symbiosis with only 5% of terrestrial plants, in few woody plant families 
and genera (i.e. Pinaceae, Fagaceae, Betula sp., Populus sp., and Alnus sp.), AM 
fungi comprise approximately 150 species of Zygomycetes. They are associated with 
herbaceous plants, and various woody plant families (Deng and Cao, 2017; Fortin et 
al., 2015; Landeweert et al., 2001; Mandyam and Jumpponen, 2005). The DSE fungi 
are reported to establish symbiosis with over 600 plant species, including plants that 
were not reported to be mycorrhizal. They are present in the rhizosphere and roots of 
plants colonizing metal-contaminated sites, and they are characterised as conidial 
and sterile fungal endophytes, which form melanised inter- and intra-hyphal structures 
(Mandyam and Jumpponen, 2005; Upson et al., 2009). Many fungal taxa are reported 
to establish symbiosis with plants colonizing metal-laden sites. For example, strains 
of genera Trichoderma sp., Fusarium sp., Aspergillus sp., and Cladosporium sp., 
colonized Portulaca plant, a heavy metal hyperaccumulator (Deng et al., 2014). 
Penicillum spp. and Trichoderma spp. are also the most frequently isolated fungi that 
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attenuate heavy metal stress in plants (Babu et al. 2014a, 2014b; Deng and Cao, 
2017; Khan et al., 2014).   
 
 
ECM fungi can play a role in metal housekeeping through mechanisms such as 
precipitation, chelation, cell-wall binding, and the binding of metals by organic acids, 
polyphosphates, peptides and their transport through intracellular compartments 
(Colpaert et al., 2011). Moreover, glomalin (a glycoprotein) produced by some AM 
fungi increase heavy metal binding, reducing the uptake of heavy metals by the host 
plants (Bano and Ashfaq, 2013). In addition, ECM and AM fungi are involved in 
contaminant detoxification and also mediate the nutritional status of heavy metal in 
plants (Barea et al., 2002; Harms et al., 2011; Luo et al., 2014; Thijs et al., 2016).   
  
 
DSE are known to enhance mineral uptake of host plants, increase the utilization of 
various organics pools and modification of host water uptake. Indeed, the high 
melanisation of DSE allow them to resist severe drought and heat and increase plant 
growth under such conditions (Kilvin et al., 2013; Mandyam and Jumpponen, 2005; 
Pirttilä and Frank, 2011; Zhang et al., 2008).  
 
  
Liu et al. (2015) reported a shift in fungal populations as a function of organic carbon 
content in soils: the abundance of Agaricomycetes decreased when more organic 
carbon was present, and when there was an increase of Incertea sedis. Our results 
corroborate this; the relative abundance of Agaricomycetes in mine tailings (VDC-1 to 
4) (average ~ 20%) is higher than the relative abundance of Agaricomycetes in boreal 
forest soil (VDC-5 and 6) (average ~ 15%). We also observed, as Liu et al. (2015) 
have, a higher relative abundance of Incertae sedis in boreal forest soils (VDC-5 and 
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6) (~ 16%) compared to that in mine tailings (VDC-1 to 4) (~ 5%) (Fig. 3.4 and Table 
S3.3B). The higher organic matter content in boreal forest could also explain our 
PCoA results that showed a difference in fungal populations in VDC-5 and 6 in 
comparison to those in mine tailings soils (VDC-1 to 4) (Fig. 3.3B and Table 3.1B).   
  
 
In our study, ECM Lactarius sp. and Hypocrea sp. were more associated with plant 
rhizospheres from VDC-2 to 4, and could potentially be beneficial to plants on such 
sites. As an example, ECM fungus Lactarius rufus is reported to reduce the 
translocation of Pb and Cd from roots to shoots in Pinus sylvestis L. (Luo et al., 2014). 
Also L. rufus was also reported by Jones and Hutchinson (1988) to enhance Ni 
tolerance of Betula papyrifera seedling in early stage of growth.  
 
 
In addition, Morales-Barrera and Cristiani-Urbina (2015) found that Hypocrea tawa 
could be useful to detoxify Cr(VI)-contaminated wastewaters because of its capacity 
to reduce hexavalent chromium (Cr(VI)) to a much less toxic trivalent chromium form 
(Cr(III)). Hypocrea can solubilize metals (i.e. Cr, Ni, Cu and Pb) and, with other 
microorganisms, could also immobilize these same heavy metals following their 
solubilization (Congeevaram et al., 2007; Kumari et al., 2015). Based on the previous 
studies, Lactarius sp. and Hypocrea sp. could have alleviated heavy metal stress, 
helping host plants grow on the tailings storage site.   
  
 
Our study revealed a higher relative abundance of Mollisia sp. in VDC-1 and 2. This 
could be explained by the fact that Mollisia sp. is known for its high metal tolerance 
(Pirttilä and Frank, 2011), and that the low organic matter content in these VDC likely 
provided conditions allowing high bioavailability of metals (Table S3.2).   
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Our study also found a greater relative abundance of Zygomycota fungi (Dissophora 
sp. and Mortierella sp.) in boreal forest soil (VDC-5 and 6) compared to tailings (VDC-
1 to 4). These observations corroborate those of Liu et al. (2015) and Sun et al. 
(2016) according to which the relative abundance of Zygomycota (and specifically 
Mortierella sp.) increased with soil carbon content. The organic matter content of 
VDC-5 and 6 were on average 22.4%, while they were 2.1% on the tailings storage 
area VDC (Fig. 3.7 and Table S3.2).   
  
 
The capability of plants species to shape their rhizosphere microbiome to adapt to 
various environmental conditions can lead to significant differences in the relative 
abundance of diverse fungi and bacteria (Berendsen et al., 2012; Sasse et al., 2018). 
Urbanovà et al. (2015) and Prescott and Grayston (2013) reported that fungal 
communities in soil were largely explained by dominant trees. Urbanovà et al. (2015) 
reported that different proportions of arbuscular and ectomycorrhizal fungi were found 
under different tree species. In our study, we showed that birch rhizospheres present 
a higher relative abundance of the DSE fungi Cladophialophora sp. and Mollisia sp. 
compared to the rhizosphere of alder or spruce (Fig. 3.9A and B). This finding is 
similar to that reported by Fernández-Miranda Cagigal (2017), where DSE were the 






Our results indicate that vegetation density classes (VDC) and plant species best 
explained the bacterial and fungal population structures. Indeed, PCoA showed 
significant differences in total microbial populations between the various VDC as well 
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as plant species. These two parameters are intimately related, since the plants, by 
their root exudates, are able to select the type of microorganisms composing their 
rhizospheres. Moreover, the plants that colonize these soils change them differently, 
from one VDC to another, thus producing different physical and chemical properties. 
These may or may not stimulate plants to structure their rhizosphere microbial 
communities in different ways.  
 
 
The capability of complex plant assemblages to colonize a tailings storage area with 
these properties is a demonstration of autonomous recovery following human 
disturbance. We observed that as vegetation density increased and began in some 
sectors to resemble that of the adjacent natural forest, microbial populations 
associated with alder, spruce, and birch varied. Indeed, while plant species is a 
known determinant of microbial community composition in the rhizosphere, this study 
revealed that the parameter of vegetation density also explained community structure. 
This is an important observation since the capability of nutrient-poor substrates to 
sustain plant growth can be improved by the presence of bacterial and fungal 
communities capable of weathering minerals and increase water and nutrient 
acquisition in plants. Microbial populations and more microbial diversity can improve 
survival and development of plants. They can contribute directly and indirectly to 
resilience of these recovering environments. By extension, it is worthwhile to consider 
planting biodiverse plant thickets in reclamation efforts. While our study begins to 
shed light into the associations, and specific fungal and bacterial taxa, that were 
found to thrive in this particular environment, subsequent studies will be required to 
deepen our understanding of the plant-microbe associations we observed. Ultimately, 
this will help us better harness plant-microbe and plant-plant associations to improve 
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CHAPITRE 4.  
DISTRIBUTION DES POPULATIONS MICROBIENNES 
ENTRE LE SOL, LA RHIZOSPHÈRE ET LES RACINES EN 
RÉPONSE À LA COLONISATION VÉGÉTALE SUR UN SITE 
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4.1.3 Originalité de l’article et apport pour la science 
 
 
Les résultats présentés dans cet article permettent l’avancement des connaissances 
fondamentales relatives à la distribution microbienne au sein des divers 
compartiments d’une plante (sol de masse, rhizosphère et racines) en contexte 
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minier. En effet, un très faible nombre de revues de littérature présente comment les 
populations microbiennes fluctuent entre diverses espèces végétales ainsi qu’entre 
les divers compartiments d’une plante. À notre connaissance, encore moins de 
revues de littérature présentent des résultats sur ces divers mécanismes en contexte 
minier.  Les résultats présentés montrent que l’espèce végétale est le principal 
paramètre expliquant la distribution microbienne dans chacun des environnements de 
la plante. Aussi, le pH et le magnésium expliquent une partie de la variabilité 
microbienne dans la plupart des environnements de la plante. L’étude se démarque 
grâce à la démonstration de la distribution des principaux OTUs dans les trois 
environnements de la plante. Pour cette démonstration, l’utilisation des ternary plot a 
permis de visualiser que la majorité des OTUs bactériens présentaient une 
abondance relative supérieure dans les racines de plante tandis que les OTUs 
fongiques présentaient une abondance relative mieux répartie entre les trois 
compartiments de la plante. Cet article a permis de présenter comment les 
populations microbiennes totales fluctuent entre les divers environnements d’une 
même espèce végétale et permet de soulever une partie du voile sur ce type 










4.2 Life in mine tailings: microbial population distribution across 
bulk soil, rhizospheres and roots in response to plant species 






Purpose: Mining activities have negative effects on soil characteristics and can result 
in low pH, high heavy metal content and limited levels of essential nutrients. A tailings 
storage area located in Northwestern Québec showed natural colonization by plants 
from the adjacent natural environment. The objective of the study was to determine 
the main edaphic parameters that structured microbial populations associated with 
the indigenous woody plants that had naturally colonized the site.  
 
 
Methods: Microbial populations were studied in the bulk soil, rhizosphere, and inside 
plant roots using Illumina sequencing method, ordination analysis (i.e. Redundancy 
analysi (RDA), Principal coordinates analysis (PCoA)), ternary plot as well as 
statistical analysis (MANOVA).  
 
 
Results: The main variables that drove the microbial community patterns were the 
plant species and tailings pH. Indeed, the main bacterial class were 
Gammaproteobacteria and Deltaproteobactia in both rhizosphere and root 
endosphere. The analysis revealed that some dominant operational taxonomic units 
(e.g. Pseudomonas sp., Acinetobacter sp. And Delftia sp.) comprised even higher 
proportions in roots, for each plant species under study. This study also revealed that 
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many of the most abundant fungal genera (e.g. Claussenomyces sp., Eupenicillium 




Conclusions: This comprehensive study of the microbial community dynamics in 
bulk soil, rhizosphere and the root endosphere of boreal trees and shrubs could be 
beneficial to facilitate the rehabilitation of disturbed ecosystems.  
  
 
Keywords: mine tailings, contamination, heavy metal, bacterial endophyte, fungal 






In Québec, more than 100 years of mining activities are etched into the province. 
Since 1890, many metal deposits have been exploited (MERN 2013a). Once 
exploited, mine sites have many common features that hinder primary succession and 
slow down the autonomous recovery of disturbed ecosystems. Extreme soil 
characteristics such as acidic pH, high concentrations of heavy metal, and little or no 
organic matter make it difficult for the establishment of primary successional plants 
(Sheoran et al. 2010). In this context, it is essential for the plants to associate with soil 
microorganisms, which can promote the growth of the plant, as PGPR (i.e. plant 
growth promoting rhizobacteria) provide several benefice to plants (Ma et al. 2011; 
Van Der Heijen et al. 2008). Microbial communities (e.g. bacteria, ectomycorrhizal 
fungi (ECM), arbuscular fungi (AM), dark septate endophytes (DSE)) living in plant 
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rhizosphere can also alleviate the phytotoxicity of metals through various 
mechanisms. They can exclude some metals via restricted membrane permeability or 
by actively transporting metals outside the cell. They can sequester metals inside the 
cell or detoxify metals by modifying their speciation (Ma et al. 2011). These microbial 
communities may also enhance mobilisation and uptake of nutrients by the plant 
(Courty et al. 2010). For their part, plants are able to recruit specific microorganisms 
to populate the rhizosphere and roots by modulating the secretion of molecules in 
their root exudates (i.e. sugars, hormones, amino acids, organic acids, etc.). This 
modulation is in turn influenced by many plant-specific factors such as species, age 
and developmental stage as well as environmental conditions (Turner et al. 2013). In 
the context of mine site reclamation, PGPR microorganisms associated with pioneer 
plants could improve phytoremediation success (Hrynkiewicz and Baum 2011; 
Zhuang et al. 2007). 
 
 
The studied mine site, located in Northwestern Québec, has been naturally colonized 
by native boreal species (such as alder, birch and spruce) for over five decades, and 
has heterogeneous edaphic characteristics (i.e. plant species, pH, metals). This site 
is a natural laboratory, which enabled us to address a variety of biological inquiries, 
notably identification of the main drivers for microbial population composition in bulk 




The main objectives of this study were (1) to determine which environmental factors 
best explain the microbial communities found in soil, rhizosphere and roots, (2) to 
determine if the microbial population distribution patterns differed between soils, 
rhizosphere and roots for the same plant species and (3) to determine which 
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microorganisms are significantly more present in soil, rhizosphere and roots, for a 
given plant species. The first hypothesis that we proposed is that plant species, pH 
and moisture content are the main environmental parameters conditioning the 
structure of microbial communities (1) (Brockett et al. 2012; Hodge and Fitter 2013; 
Lauber et al. 2009). The second hypothesis is that the largest difference in microbial 
community composition will be observed between roots and the other two 
environments (bulk soil and rhizosphere) (2) (Lundberg et al. 2012). Our third 
hypothesis is that the roots will have the highest relative abundance for the most 
abundant operational taxonomic units (OTUs), but that highest diversity (Shannon 
index) for bacteria and fungi will be found in the rhizosphere (3) (Edwards et al. 2015; 
Lundberg et al. 2012). Our study will provide a better understanding of the microbial 
community dynamics between soil, rhizosphere and roots in a mining context, and will 




4.2.3 Materials and methods 
 
 
4.2.3.1 Study site and experimental design   
 
 
The mining site is located in Northwestern Québec (Canada) (Fig. 4.1a). In this region 
the forest is mainly composed of balsam fir (Abies balsamea), black spruce (Picea 
marinara), white spruce (Picea glauca), paper birch (Betula papyrifera) and Jack pine 
(Pinus banksiana) (Bergeron et al. 2004; Kneeshaw and Bergeron 1998). This mining 
site has been less active for the last five decades and natural and heterogenous 
vegetation can be observed on all of the tailings; the patterns of plant community 
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development and structure was recently published (Tardif et al. 2018). Speckled alder 
(Alnus incana spp. rugosa), paper birch and spruce (Picea sp.) were present in this 
vegetation (Fig. 4.1b). About 100 root and soil samples for each species were 
collected randomly over the mine site at the beginning of September 2015. The plants 





Figure 4.1.a Maps of meridional Québec with mine site region (black box) 








The plants (approximately 0.5 m in height) were dug with a shovel to harvest the soil 
around the roots. Soil (50 g) was taken from the root ball (bulk soil). The aboveground 
and underground part of the plant were separated into two different Whirl-Pak® bags 
and kept at 4°C until they arrived at the laboratory. Most of the soil surrounding the 
roots was shaken free to preserve only the rhizosphere and the roots, which were 
shaken in a beaker to collect the attached (i.e. rhizosphere) soil. Before freezing, 
roots were washed and surface-sterilized for endophyte DNA extraction. The roots 
were washed for one minute in 100% ethanol, one minute in 2.5% bleach, 30 minutes 
in fresh 2.5% bleach and one minute in 100% ethanol. Roots were then aseptically 
transferred to sterile Erlenmeyer flasks and rinsed four times with sterile distilled 
water. An aliquot of water from the final wash was preserved to perform 16S rRNA 
amplification in order to confirm sterility (results not shown). Bulk soil, rhizosphere, 
and roots were frozen at -20°C until DNA extraction.  
 
 
4.2.3.3 Environmental parameters analysis 
 
 
The environmental parameters studied in soils were: pH, moisture, N total, organic 
matter, sodium (23Na), magnesium (24Mg), aluminum (27Al), phosphorus (31P), 
potassium (39K), calcium (44Ca), titanium (47Ti), vanadium (51V), chromium (52Cr), 
manganese (55Mn), iron (57Fe), cobalt (59Co), nickel (60Ni), copper (65Cu), zinc (66Zn), 
arsenic (75As), selenium (82Se), molybdenum (95Mo), silver (107Ag), cadmium (111Cd), 
antimony (121Sb), barium (137Ba), tungsten (182W), thallium (205Tl) and lead (206Pb). 
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Environmental parameters analysis (pH, water content, N total, organic matter and 
metal concentration) were previously reported in Gagnon et al. (2019). The results for 
alder, birch, and spruce bulk soils samples are presented in Table S4.1.  
 
 
4.2.3.4 DNA extraction, library preparation and sequencing  
 
 
Two grams of frozen bulk soil or rhizosphere were weighed in tubes containing 1.5 g 
of silica beads. DNA was extracted, purified and eluted as described in the 
PowerSoil® Total RNA Isolation Kit (MO BIO Laboratories, Inc., #12866-25, Carlsbad, 
CA, USA) and RNA PowerSoil® DNA Elution Accessory Kit (MO BIO Laboratories, 
Inc., #12867-25, Carlsbad, CA, USA). Root DNA extraction was performed according 
to the manufacturer’s instruction (PowerLyzer® UltraClean® Tissue & Cells RNA 
Isolation Kit, MO BIO Laboratories, Inc., #15055-50, Carlsbad, CA, USA). The 16S 
ribosomal RNA gene sequences (eubacteria and archeae) and the fungal nuclear 
ribosomal internal transcribed spacer (ITS) region were first amplified. The specific 
primer sequences (Integrated DNA Technologies, Canada) for these regions are 
described in Table S4.2. For each region (16S rRNA gene and ITS), four pairs of 
primers, with additional bases inserted between the sequence overhang and the 
specific sequence (staggered pad) were used proportionally between the samples in 
order to create diversity in the sequence reads, thereby improving the quality of 
sequencing results. For amplification of the 16S rRNA region, the peptide nucleic acid 
(PNA) clamp was used to prevent amplification of eukaryotic RNA. PNA-chloroplast 
and PNA-mitochondrial were used as proposed in Hong et al. (2016). The reverse 
transcriptase PCR was carried out using the OneStep RT-PCR Kit (Qiagen, #220211, 
CA, USA).  
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Amplicons were visualized on a 2% agarose gel. The samples were purified with 
AMPure XP magnetic beads (Beckman Coulter Genomics, #A63881, CA, USA) and a 
second short 8-cycle amplification step was carried out using the Nextera XT index kit 
(Illumina® #FC-131-1001, set A-B-C and D, CA, USA) to barcode the amplicons, 
according to the protocol in Illumina’s “16S Metagenomic Sequencing Library 
Preparation” guide (Part #15044223 Rev. B). Unique codes were added to each 
sample by amplifying 5 μl of the purified PCR product with 25 μl of KAPA HIFI 
HotStart Ready Mix, 300 nM of each Nextera XT Index Primer (Illumina® Inc., CA, 
USA) and 10 μl of UltraPure™ DNase/RNase-Free Distilled Water for a total volume 
of 50 μl. Thermal cycling conditions were as follows: 3 min at 98°C, 8 cycles of 30 sec 
at 98°C, 30 sec at 55°C, 30 sec at 72°C, and a final elongation step of 5 min at 72°C. 
Indexed amplicons were purified with magnetic beads as described above. Amplicons 
products were quantified with Quant-iT™ PicoGreen™ dsDNA Assay Kit following the 
manufacturer’s instructions (Thermo Fisher Scientific, MA, USA) and then pooled in 
equimolar amounts. The amplicon pool was verified with Bioanalyzer 2100 (Agilent 
Technologies, CA, USA) to confirm amplicon size and to visualize the potential 
presence of primer or adapter dimers, in which case an additional purification step on 
the pool with SPRI Select (Beckman Coulter, #B23319, CA, USA) beads would be 
required. Finally, DNA in the pool was denatured with 0.2 N NaOH, and an internal 
PhiX DNA control was added at a 5% ratio (Illumina® Inc., #FC-110-3001, CA, USA). 
Samples were sequenced on a MiSeq instrument (Illumina® Inc., #SY-410-1003, CA, 
USA) using the MiSeq v2 500 cycle kit (Illumina® Inc., #MS-102-2003, CA, USA) at 






4.2.3.5 Bioinformatics analysis  
 
 
Sequencing results were analyzed using a methodology previously described 
(Tremblay et al. 2015; Yergeau et al. 2015). Briefly, reads associated to both 16S 




 OTU tables were generated using a three round clustering strategy. Quality controlled 
sequences were dereplicated at 100% identity. These 100% identity clusters were 
denoised at 99% identity using dnaclust v3 (Ghodsi et al. 2011). Clusters presenting 
an abundance of three or more reads were scanned for chimeras with UCHIME de 
novo and reference, using Broad Institute’s 16S rRNA gene Gold reference 
(http://microbiomeutil.sourceforge.net). The remaining clusters were clustered at 97% 
identity (dnaclust) to generate OTUs.  
 
 
The taxonomic assignment of bacterial and fungal OTU results was done with the 
RDP classifier (Bayesian classifier) with the training model constructed from the 
Greengenes database (version 13.5) (DeSantis et al. 2006; Wang et al. 2007). Fungal 
OTUs were classified using a training model constructed with the Unite Database 
(Kõljalg et al. 2013). The OTU tables were filtered for either bacteria/archeae or fungi 
and normalized using the edgeR R packages (Robinson et al. 2010). Sequencing 
data is available on the NCBI’s Short Reads Accession (SRA) portal under accession 




4.2.3.6 Statistical analysis   
 
 
A matrix of environmental properties needed for the RDAs and the MANOVA was 
prepared as described in Gagnon et al. (2019). The species data matrix (y) was 
transformed by a centred log ratio since OTU data and is considered to be 
compositional data (Fernandes et al. 2014). Subsequently, the 30 most abundant 
classes and genera were kept for the RDAs. The latter was done using the “rda” 
function where the significant explanatory variables were selected by the “ordiR2step” 
function. A second RDA was performed on the significant explanatory variables. The 
significance of the explanatory variable (red arrows) was verified using the 
“anova.cca” function. The RDAs are presented in scaling 2 to allow for a better 




Principal coordinate analyses (PCoA) were performed on normalized OTU tables. A 
distance matrix was created via the “vedgist” function, the PCoA were done using the 
“pcoa” function. The microbial community profiles of the 20 most abundant bacterial 




Ternary plots were prepared using the “ggtern” function. Each of the OTUs associated 
with class presented in Fig. 4.5 where x, y, and z represents the mean relative 
abundance of one OTU in bulk soil (x), rhizosphere (y) and roots (z). Each corner of 
the triangle represents an environment (bulk soil, rhizosphere and roots). The 
coloured point nearest to the corner indicates a greater relative abundance of this 
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OTU in this particular environment. For results expressed in percentage, the absolute 
value corresponds to 100%.   
 
 
4.2.4 Results  
 
 
The complete dataset used for this study included 1906 OTUs for the 16S rRNA gene 
region as well as 889 OTUs for the ITS region. The number of replicates (i.e. 
individual plants of a given species and type of environment) varied according to 
availability on site and are listed in Table S4.3. The redundancy analyses were 
performed using the 30 most abundant taxa composing the bacterial community 
(fraction representing 37.1%) and the fungal community (fraction representing 
81.3%). Canonical redundancy analyses showed that the key environmental 
parameters driving the presence of the 30 most abundant bacterial and fungal taxa in 
three environments (bulk soil, rhizosphere and roots endosphere) are plant species 
(p_s) and pH, which partly confirms our first hypothesis stating that plant species, pH 
and moisture would be the key drivers of the microbial community structure (Fig. 4.2 
and Table 4.1). The ANOVA tests made it possible to determine that the axes “p_s”, 
“pH” have p-values varying between 0.001 and 0.050 (p_s) and 0.001 and 0.003 (pH) 
(Table 4.1). The “p_s” axis explains, in part, distribution of microbial communities 
(bacteria and fungi) in all environments studied, except for bacterial communities in 
rhizosphere and roots. The “pH” axis partly explains the distribution of bacterial and 
fungal communities present in all environments studied, except bacterial communities 
in the roots. Bacterial community structure in roots was more closely related to 




Results shown in Fig. 4.3 and Table 4.2 demonstrate that plant species was the main 
driver for microbial and fungal community structures. Bacterial communities 
associated with alders differed when comparing root endosphere communities with 
those of the other two environments (rhizosphere and bulk soil), while in birch, 
differences were noted between microbial population structure in the bulk soil and the 
roots. For microbial populations associated with spruce, population structure differed 
between bulk soil and rhizosphere (Table 4.2c). In addition, fungal populations in 
alder differed between bulk soil and the root endosphere. Fungal populations 
associated with birch revealed differences between bulk soil and the two other 
environments while in spruce, changes were observed between root endosphere 





Figure 4.2. a, b and c Redundancy analysis (RDA) of the effect of soil environmental variables on the 
composition of bacterial classes in bulk soil (a), rhizospheres (b) and roots (c). Figure 4.2. d, e and f. 
Redundancy analysis (RDA) of the effect of soil environmental variables on the composition of fungal classes 











































































































































































































































































































































































































































Figure 4.2. Continued. Black points represent the 30 most bacterial and fungal taxa. Red arrows represent soils 
significant variables. a, b and c legend: Ac (Acidobacteria), Aci (Acidimicrobia), Act (Actinobacteria), Ap 
(Alphaproteobacteria), B (Bacteria), Ba (Bacilli), Bl (Blastocatellia), Bp (Betaproteobacteria), Ca (Candidatus 
Azambacteria), Ch (Chlamydiae), Cl (Clostridia), Cy (Cytophagia), Dp (Deltaproteobacteria), Fl (Flavobacteria), Ge 
(Gemmatimonadetes), Gp (Gammaproteobacteria), JG (JG37.AG.4), KD (KD4.96), Kt (Ktedonobacterales), Me 
(Melainobacteria), O35 (OPB35 soil group), Pa (Parcubacteria) Ph (Phycisphaerae), Pl (Planctomycetacia), Pr 
(Proteobacteria), S2 (Acidobacteraceae_Subgroup 2), S6 (Acidobacteraceae_Subgroup 6), Sa (Saccharibacteria), So 
(Solibacter), Sp (Spartobacteria), Sp (Sphingobacteriia), TM6 (TM6), Th (Thermophilia). d, e and f legend: Ab 
(Agaricostilbomycetes), Ag (Agaricales), Aga (Agaricomycetes), Am (Arthoniomycetes), Ar (Archaeorhizomycetes), As 
(Ascomycota), Ba (Basidiomycota) Bl (Blastocladiomycetes), Ch (c_Chytridiomycetes), Cm (p_Chytridiomycota) Cy 
(Cystobasidiomycetes), Da (Dacryomycetes), Do (Dothideomycetes), Eu (Eurotiomycetes), Ex (Exobasidiomycetes), F 
(k_Fungi) Gl (Glomeromycetes), Is (Incertea sedis), Le (Lecanoromycetes), Leo (leotiomycetes), Mi 
(Microbotryomycetes), Mo (Monoblephariodomycetes), Or (Orbiliomycetes), Pe (Pezizomycetes), Pu 
(Pucciniomycetes), Sa (Saccharomycetes) Sc (Schizosaccharomycetes), So (Sordariomycetes), Ta (Taphriomycetes), 
Tr (Tremellomycetes), Us (Ustilaginomycetes), Wa (Wallemiomycetes).  
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Table 4.1. Statistically significant RDA axes and their p-values for bacterial 
communities (a) and fungal communities (b).  
a.              Bulk soil Rhizosphere Roots 
Variable p-value Variable p-value Variable p-value 
Co 0.001 pH 0.001 Mg 0.003 





b.               Bulk soil Rhizosphere Roots 
Variable p-value Variable p-value Variable p-value 
pH 0.001 pH 0.001 pH 0.001 
Ag 0.001 p_s 0.001 p_s 0.008 
Mg 0.005 P 0.007 
 
p_s 0.026 Zn 0.038 
P 0.020 
 Zn 0.015 
Mo 0.037 





Figure 4.3. a, b and c. Principal coordinates analysis of bacterial communities associated with alder (a), birch 
(b) and spruce (c) in bulk soil, rhizosphere and roots. Fig. 4.3. d, e and f Principal coordinates analysis of 
fungal communities associated with alder (d), birch (e) and spruce (f) in bulk soil, rhizosphere and roots. 



































































































PCo1 (%), 15.71 
!0.2% !0.1% 0.0% 0.1% 0.2%
PCo1 (%), 22.97 
!0.2% !0.2% 0.01% 0.2%0.0%
PCo1 (%), 27.15 
!0.2% !0.1% 0.1% 0.2%0.0%
PCo1 (%), 9.43 
!0.2% !0.1% 0.0% 0.1% 0.2%
PCo1 (%), 15.67 
!0.2% !0.1% 0.0% 0.1% 0.2%
PCo1 (%), 12.83 
!0.2% !0.1% 0.0% 0.1% 0.2%






Table 4.2. MANOVA test result (nperm= 999) performed on data presented in 
Fig. 4.3. Bacterial community comparisons between bulk soil, rhizosphere and 
roots associated with alder (a), birch (b) and spruce (c). Fungal community 
comparisons between bulk soil, rhizosphere and roots of alder (d), birch (e) 
and spruce (f).  
a.                Alder Bulk soil Rhizosphere 
rhizosphere 0.803 - 
roots 0.004 0.003 
 
b.                Birch Bulk soil Rhizosphere 
rhizosphere 0.146 - 
roots 0.003 0.027 
 
c.               Spruce Bulk soil rhizosphere 
rhizosphere 0.051 - 
roots 0.257 0.464 
 
d.                Alder Bulk soil rhizosphere 
rhizosphere 0.045 - 
roots 0.008 0.008 
 
e.                 Birch Bulk soil rhizosphere 
rhizosphere 0.030  





Table 4.2. Continued 
f.              Spruce Bulk soil rhizosphere 
rhizosphere 0.054 - 
roots 0.030 0.092 
Light blue: p-value ≤ 0.01, light grey: p-value ≤ 0.05. 
 
 
We also observed that bulk soil, rhizosphere and roots on this site were dominated by 
the following bacterial classes: Gammaproteobacteria (~11%), Deltaproteobacteria 
(~10%), Alphaproteobacteria (~9%), Planctomycetacia (~8%) and Acidobacteria 
(~4%), as well as the following fungal classes: “Others” (~29%), Agaricomycetes 
(~19%), Leotiomycetes (~19%), “Others” (Ascomycota) (~12%) and Incertae sedis 
(~4%) (Fig. 4.4 and Table S4.4).  
 
 
The ternary plot representing the four most abundant bacterial classes showed that 
the majority of class-associated OTUs were present in greater proportion in roots 
compared with bulk soil and rhizosphere (Fig. 4.5). In contrast, some of the most 
abundant fungal classes had OTU proportions that were different in different plants for 
the same fungal class, as well as better partitioning of OTU proportions between the 





Figure 4.4. a, b and c Microbial community profiles of the most 20 abundant 
bacterial classes in bulk soil, rhizosphere and roots of alder (a), birch (b) and 
spruce (c). Figure 4.4. d, e and f Microbial community profiles of the most 20 
abundant fungal classes in bulk soil, rhizosphere and roots of alder (d), birch 
































































































































































































































Figure 4.4. Continued. Fig. 4.4. a, b and c : Letters in parentheses indicate phyla (A: 
Acidobacteria, Ac: Actinobacteria, B: Bacteroidetes, C: Chlamydiae, Ch: Chloroflexi, 
F: Firmicutes, P: Proteobacteria, Pl: Planctomycetes, V: Verrucomicrobia). Fig. 4.4. d, 
e and f : Letters in parentheses indicate phyla (A: Ascomycota, B: basidiomycota, C: 




Figure. 4.5 Ternary plots of mean relative abundances (%) of the most 4 
abundant bacterial classes.  
Each point is an OTU, and its position is indicative of its mean relative abundance 
(MRA (%)) in bulk soil (Bs), rhizosphere (Rh) and roots (Ro) of alder, birch and 
spruce.  
a. Gammaproteobacteria (210 OTUs) 
c. Alphaproteobacteria (314 OTUs) 
b. Deltaproteobacteria (93  OTUs) 
d. Planctomycetacia (26 OTUs) 
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Figure 4.6. Ternary plots of mean relative abundances (%) of the most 4 
abundant fungal classes (which are not « other »).  
Each point is an OTU, and its position is indicative of its mean relative abundance 
(MRA (%)) in bulk soil (Bs), rhizosphere (Rh) and roots (Ro) of alder, birch and 
spruce.  
a. Agaricomycetes (282 OTUs) 
b. Leotiomycetes (66  OTUs) 
c. Incertae sedis (20 OTUs) 
d. Sordariomycetes (157 OTUs) 
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The OTUs associated to Acinetobacter, Delftia and Pseudomonas were relatively 
more abundant in the roots of the plant species studied (Fig. 4.7a, b and c). In 
addition, Actinoplanes, Bryobacter, Candidatus solibacter, H16, Rhizomicrobium and 
Singulisphaera OTUs show a higher relative abundance in birch roots compared to 
bulk soil and rhizosphere (results not shown). Furthermore, Fig. 4.7d, e and f 
illustrates that Claussenomyces, Eupenicillium and Trichoderma were less abundant 
in roots of all plant species studied. Other species such as Amphinema, Capronia sp., 
Cladophialophora sp., Cryptotrichosporon sp., Epicoccum sp, Inocybe sp., Mortierella 
sp., Oidiodendron sp., Schizangiella sp. and Tomentella sp. were present in lower 
relative abundance in the roots of some plant species (results not shown and Table 
4.3). Finally, Cistella sp. (alder), Hyaloscypha sp. (alder) and Trichocladium sp. (alder 
and birch) are equally represented in rhizosphere and root of different species (in 
parenthesis) (results not shown). Graphical representation of the Shannon Index 
highlighted that the rhizosphere environment presented the highest diversity in 





Figure 4.7. Relative abundances (%) of various bacterial species (a, b and c) 
and fungal species (d, e and f) between bulk soil (Bs), rhizosphere (Rh) and 































Figure 4.7. Continued. Relative abundances (%) of various bacterial species (a, 
b and c) and fungal species (d, e and f) between bulk soil (Bs), rhizosphere (Rh) 
and roots (Ro) of alder, birch and spruce.  
Different letters represent a significant difference after unbalanced ANOVA analysis 





































Table 4.3. Species founded in lower relative abundance in roots of plant 
species founded on the mine site  
Root endophytes Phyla Classes 
Plant species in which 
relative root 
abundance is lower 
Amphinema sp. Basidiomycota Agaricomycetes Spruce 
Capronia sp. Ascomycota Eurotiomycetes Spruce 
Cladophialophora 
sp 








Basiodiomycota Tremellomycetes Birch and spruce 
Eupenicillium sp. Ascomycota Eurotiomycetes 
Alder, birch and 
spruce 
Epicoccum sp Ascomycota Dothideomycetes Spruce 
Inocybe sp. Basidiomycota Agaricomycetes Alder and spruce 
Mortierella sp. Zygomycota Incertea sedis Birch and spruce 
Oidiodendron sp. Ascomycota Dothideomycetes Spruce 
Schizangiella sp. Zygomycota Incertea sedis Spruce 
Tomentella sp. Basidiomycota Agaricomycetes Spruce 
Trichoderma sp. Ascomycota Sordariomycetes 








Figure 4.8. Shannon diversity indices of bacterial (a) and fungal (b) 
communities found in bulk soil, rhizosphere and roots of all species studied. 
Different letters indicate a significant differences after unbalanced ANOVA analysis 






Canonical analyses showed that plant species, pH and Mg were the main drivers of 
bacterial and fungal communities associated with alder, birch and spruce in most of 
the studied environments (bulk soil, rhizosphere and roots) (Fig. 4.2). These results 
confirmed, in part, our hypothesis that plant species, pH and moisture might be the 
key drivers for microbial community structure. Microbial communities are subject to 
many changes due to biotic factors (such as the presence of plants or other 
organisms) and many abiotic factors (such as pH, metal concentration and moisture) 









exudates compounds that can be released by plants depends on factors such as 
plant type and age, nutritional status and general homeostatic state (Cavaglieri et al. 
2009; Huang et al. 2014). The diversity in root exudates supports a more biodiverse 
pool of microorganisms, contributing to a plant’s adaptability recruiting rhizospheric 
and endophytic microbial populations according to its needs (Cavaglieri et al. 2009; 
Rosenblueth and Martínez-Romero 2006). Our findings corroborate that plant species 
partly explains the 30 most abundant bacterial and fungal taxa (Fig. 4.2).  
 
 
Soil pH may modulate microbial population in the soil, directly and indirectly. A high 
concentration of H+ associated with an acidic pH could directly disrupt intracellular pH 
in microbial population without any “acidic pH” adaptations (i.e. reverse of membrane 
potential, cell impermeability to protons, or enzymes or chemicals capable of binding 
or using protons) (Baker-Austin and Dopson 2007; Booth 1985; Krulwich et al. 2011). 
In addition, an acidic pH can indirectly influence microbial populations through the 
modification of solubility, and therefore bioavailability, of certain metals (Bolan et al. 
2014; Rieuwerts et al. 1998). Solubility modification of certain elements, essential 
(e.g. Ca, Co, Cr, Cu, Fe, K, Mg, Mn) or nonessential (e.g. Al, As, Cd, Pb) to microbial 
metabolism, can be toxic for organisms that do not possess mechanisms to alleviate 
the oxidative stress caused by metals (Hall 2002; Hossain et al. 2012). Microbial 
populations will, however, adapt to survive in environments subject to harsh 
conditions such as fluctuations in pH and metal concentrations (Bruins et al. 2000; 
Nwuche and Ugoji 2008). In the present study, results shown in Table S4.1 indicate 
the wide range of values in pH measurements on the tailings deposit (2.84 to 8.90). 
Liu et al. (2014) as well as Rousk et al. (2010) also reported that pH could greatly 
affect bacterial species abundance and diversity in soil. In this context, it is logical to 
hypothesize that depending on individual plant location, the role of pH was paramount 
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in structuring microbial communities via its influence on bioavailability of specific 
metals and metalloids.   
 
 
The tailings deposit we studied showed high spatial variability in Mg concentrations 
(44.62 to 5247.96 μgmetal.gdryweight-1) (Table S4.1). Shaul (2002) stated that optimal Mg 
concentrations in leaves of healthy plants should range from 83 to 415 
μgmetal.gdryweight-1. However, our previous study of the mine site recorded Mg foliar 
levels that spanned a much wider range (<1 to 5399 μgmetal.gdryweight-1) for alder, birch 
and spruce (Gagnon et al. 2019). This is noteworthy since Mg is an essential element 
for plant photosynthesis, and also acts as a cofactor and modulator for more than 300 
enzymes (e.g. RNA polymerase and ATPase) (Shaul 2002; Verbruggen and Hermans 
2013). In addition, Mg2+ is the most prevalent cation found in prokaryotic cells, with a 
concentration about 15-25 mM (Moomaw and Maguire 2008). In these cells, Mg2+ is 
known to be a cofactor of ATP and numerous enzymes, promoting stability of the 
membrane, and to represent a structural element of the ribosome (Moomaw and 
Maguire 2008; Ramesh and Winkler 2010). However, how Mg2+ concentration in soil 
could lead to Mg2+ imbalance in microbial cells remains poorly known. Therefore, the 
spatial variability of Mg concentrations as well as heterogenous pH affect the 
bioavailability of Mg on the tailings deposit that could lead to deficiency or/and toxicity 
in plant communities, leading to physiological stress for the plant (i.e. decrease of 
photosynthetic rates) (Guo et al. 2016; Huber and Jones 2013; Verbruggen and 
Hermans 2013). As previously stated, the physiological state of plants is one of the 
factors governing the selection of rhizosphere and roots endophytic organisms 
(Hartmann et al. 2009; Rosenblueth and Martínez-Romero 2006). The great 
variations in Mg concentrations on the mine tailings site could explain why this 
parameter was found to be partly responsible for bacterial community structure in 
roots (Fig. 4.2c and Table S4.1).  
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The rhizosphere is defined as the thin layer of soil firmly attached to plant roots. It is 
considered a different area from the bulk soil because the roots, present only in 
rhizosphere, have a biological, chemical and physical influence on the soil through 
root growth, nutrient and water uptake, respiration and rhizodeposition (root 
exudates). The rhizosphere is rich in root exudates composed of sugars, organic 
acids, proteins and hormones, and can attract a plethora of diverse microorganisms 
to meet the needs of the plant (Broeckling et al. 2008, Huang et al. 2014; York et al. 
2016). Indeed, Berendsen et al. (2012) mentioned that plants could shape their 
rhizomicrobiome by secreting specific root exudates to draw microorganisms to their 
rhizosphere. The attracted microorganisms could be beneficial for the plant by 
facilitating nutrient uptake (i.e. phosphorus and nitrogen) and preventing pathogen 
colonization (Berendsen et al. 2012), among others. The abundance and diversity of 
the molecules found in the rhizosphere could explain why the highest alpha diversity 
(Shannon Index) was observed in the rhizosphere when compared to the two other 
environments, bulk soil and root endosphere (Fig. 4.8). In addition, PCoA analyses 
showed that most of the major differences in bacterial and fungal community 
structures were observed between bulk soil and the two other studied environments, 
rhizosphere and root endosphere. This refutes the second hypothesis, which stated 
that the most important differences in microbial communities would be observed 
between the roots and other two environments, bulk soil and rhizosphere (Fig. 4.3 
and Table 4.2). This contradiction could be explained by the fact that the combination 
of nutrients found at the plant-soil interface consisted of a much wider variety of 
molecules excreted by the roots than that available in the bulk soil (Gaiero et al. 2013; 
Turner et al. 2013).  
 
 
Moreover, root endosphere acquisition is driven by three main mechanisms among 
which (1) soil parameters, (2) plant factors (roots exudates) which can allow 
 173 
colonization and also compatibility, and (3) microbial factors that could influence 
viability of microorganisms inside the roots (Gaiero et al. 2013). Once inside the roots, 
microorganisms could have many functions such as enhancing acquisition of mineral 
nutriment by solubilising them (i.e. phosphate, potassium and nitrogen), stimulating 
plant growth through production of growth factors (among these auxins and cytokinin), 
stimulating root growth through production of ACC deaminase enzyme and inducing 
systemic resistance against plant pathogens (Badri et al. 2009; Ma et al. 2016). Ours 
results showed that alder and birch roots endosphere had different bacterial 
populations than those found in bulk soil and rhizosphere (Fig. 4.3 and Table 4.2). 
Some studies shown that root endophytic compartment presents distinct 
microorganisms from rhizosphere and bulk soil. Edwards et al. (2014), has shown 
that the phyla inside Arabidopsis roots (endophytic compartment) were less diverse 
than those found in rhizosphere. Furthermore, Gottel et al. (2011) demonstrated that 
in Populus deltoides the microorganism profile in root endophytic compartment was 
different from that of the rhizosphere. It was also suggested that endophytic 
microorganisms possess genes which are different from the ones found in 
microorganisms present in rhizosphere, which could explain their endophytic behavior 
(Santoyo et al. 2016). Roots endosphere is a highly selective environment and only 
allows penetration of specific beneficial microorganisms (i.e. rapid contact with plant 
tissues) versus microbes found in rhizosphere (Edwards et al. 2014; Lundberg et al. 
2012; Santoyo et al. 2016). These observations could explain the significant 
difference in microbial populations found in roots and the other soil compartments 
studied, rhizosphere and bulk soil (Fig. 4.3 and Table 4.2).   
 
 
Limited research has been done on microbial communities across bulk soil, 
rhizosphere and tree roots. However, Gottel et al. (2011) present recent advances in 
study of microbial communities across different environments (rhizosphere and root 
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endosphere) of Populus deltoides. They showed that rhizosphere is dominated by 
Acidobacteria (31%) and Alphaproteobacteria (30%), while root endosphere was 
dominated by Gammaproteobacteria (54%) and Alphaproteobacteria (23%). In 
addition, the study also points out that a single Pseudomonas-like OTU represent 
34% of root endophytes sequences. Our study demonstrated that rhizosphere of 
alder, birch and roots present differences with P. deltoides data reported in Gottel et 
al. (2011). The rhizospheres were respectively composed of 8.19%, 10.80% and 
9.22% of Gammaproteobacteria as well as 9.07%, 9.09% and 9.16% of 
Deltaproteobacteria. These bacterial classes represent the most abundant classes 
found in each of the studied plant species. In addition, root endospheres of alder, 
birch and spruce were also mostly populated by Gammaproteobacteria with a relative 
abundance of 13.29%, 15.96% and 19.28%, respectively. Deltaproteobacteria are 
also the second most abundant bacterial class in alder, birch and spruce root 
endospheres with a relative abundance of 9.46%, 9.26% and 8.45% (Fig. 4.4a, b and 
c and Table S4.4b), respectively. As a matter of fact, it was shown in the literature 
that plant species and environmental parameters are strong drivers of microbial 
population composition in rhizosphere and roots, which could explain the differences 
between our study and those of Gottel et al. (2011) and other scientists (Hartmann et 
al. 2011; Philippot et al. 2013).   
 
 
To be more specific, ternary plots showed that OTUs associated with the most 
abundant bacterial classes seem to have a higher relative abundance in roots than in 
bulk soil and rhizosphere (Fig. 4.6). At the species level, Acinetobacter sp., Delftia 
sp., and Pseudomonas sp. showed a higher relative abundance in plant roots than in 
rhizosphere and bulk soil, for a given plant species (Fig. 4.7a, b and c). Izumi (2011) 
reported that endophytic bacteria Acinetobacter sp. is more represented in forest tree 
roots than in agricultural crops. Indeed, the genera Pseudomonas sp. is one of the 
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best root colonizers and represents one of the major groups (with Bacillus sp.) of 
endophytic communities in trees (Izumi 2011). Pseudomonas sp. and Acinetobacter 
sp. are known to have PGPR activity in rhizosphere of diverse plants, among them 
non-symbiotic biological fixation of nitrogen (Sivasakthi et al. 2014). More specifically, 
Patten and Glick (2002) showed that inactivation of ipdc gene encoding a key enzyme 
in IAA (indoleacetic acid) of Pseudomonas putida leads to the development of fewer 
roots, which suggests that IAA secreted by P. putida plays a major role in host root 
development. Moreover, the fluorescent Pseudomonas could secrete 2,4 DAPG (2,4-
Diacetylphloroglucinol) which could enhance the defense of plant roots against 
phytopathogens (Weller et al. 2007). In addition, Acinetobacter sp., an organism living 
in plant tissues, including roots, promotes plant growth through IAA production (Li et 
al. 2012). Bacteria belonging to the genus Delftia have been poorly identified in plant 
roots, however Roesch et al. (2007) reported the presence of Delftia spp. in roots of 
field-grown maize. Moreover, Han et al. (2005) described Delftia tsuruhatensis HR4 
as a diazotroph organism with potential biocontrol against phytopathogens. Within the 
context of a mine site reclamation, it has already been shown that endophytic 
microorganisms are major players in plant adaptation to environmental stress. The 
higher relative abundance of Pseudomonas sp., Acinetobacter sp. and Delftia sp. 
observed in roots could stimulate plant growth in a disturbed environement, such as 
the studied mine site (Li et al. 2012; Rosenblueth and Martínez-Romero 2006; 
Weyens et al. 2009).   
 
 
Another study performed on bacterial and fungal communities in P. deltoides 
conducted by Shakya et al. (2013) showed that both rhizosphere and root 
endosphere are dominated by Ascomycota (52%), Basidiomycota (26.9%) and 
Chytridiomycota (7.8%). Our results are in agreement with those presented by 
Shakya et al. (2013), where the rhizosphere of alder, birch and spruce are dominated 
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by Ascomycota with a relative abundance of 33.18%, 34.55% and 31.96 %, 
respectively, as well as Basidiomycota with a relative abundance in alder, birch and 
spruce of 29.41%, 26.48% and 29.45%, respectively. In addition, root endosphere of 
alder, birch and spruce were also dominated by Ascomycota with a relative 
abundance of 37.17%, 38.62% and 29.68%, respectively. Basidiomycota is the 
second most abundant phyla in root endosphere of alder, birch and spruce with 
relative abundance of 19.02%, 18.58% and 18.02% (Fig. 4.4d, e and f and Table 
S4.5a), respectively. As observed in bacterial communities, fungal community 
composition is driven by plant species and environmental parameters (Gaiero et al. 
2013; Hartmann et al. 2011). These soil environmental parameters partially drive the 
global physiological state of the plant, which ultimately results in specific selection of 
rhizosphere and root endosphere fungi by selective root exudates (Hartmann et al. 
2011). The context of the mining site could explain the divergences in fungal 
communities (Ascomycota) observed in plants growing on the mine site (such as 
alder, birch and spruce) versus communities in P. deltoides from the study reported 
by Shakya et al. (2013).  
 
 
The ternary plots highlighted that fungal OTUs associated with the four most 
abundant classes identified (Agaricomycetes, Leotiomycetes, Incertae sedis and 
Sordariomycetes) had relative abundances well-distributed across the various 
environments, in all of the plant species represented in the study (Fig. 4.6). More 
specifically, OTUs identified as Cistella sp. (alder), Hyaloscypha sp. (alder) and 
Trichocladium sp. (alder and birch) associated with the Pezizomycotina subdivision 
are equally represented in rhizosphere and roots of some of the plant species (in 
parenthesis), such as suggested by Gottel et al. (2011) (results not shown). Indeed, it 
was also shown that many fungal species such as Claussenomyces sp., 
Eupenicillium sp. and Trichoderma sp. present a lower relative abundance in roots for 
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all studied species (Fig. 4.6). In addition, Table 4.3 presented other genera which 
were less abundant in roots of alder or/and birch or/and spruce. The colonisation of 
roots by fungal endophytes leads to various benefits for both mutualistic partners 
such as inducing defense against pathogens by releasing a myriad of metabolites, 
enhancing resistance to abiotic stress (i.e. drought, heavy metal), and increasing 
capture of essential nutrients (i.e. nitrogen, phosphorus) (Fortin et al. 2015; Porras-
Alfaro and Bayman 2011). The contribution to plant growth promoted by mycorrhizal 
fungi is possible via an extraradical network that develops in the rhizosphere. This 
network is, among others, responsible for nutrient and water uptake that will ultimately 
be transferred to the plant via the intraradical network (hyphae in host root tissues) 
(Bonfante and Genre 2010). This extraradical network is also very extensive in 
rhizosphere and bulk soil to allow high nutrient and water absorption which could 
explain why many of the 30 most abundant fungi species studied are present in lower 
relative abundance in the roots than in the rhizosphere of some tree species (Table 






This study revealed that in an acidogenic mine tailings deposit, plant species and soil 
pH were the key environmental drivers that structured plant-associated microbial 
communities in the three “compartments” studied: bulk soil, rhizosphere and the root 
endosphere. Plant species was the most influential parameters in almost all of the 
compartments studied. We also observed that for a given plant species, microbial 
community structure varied considerably between bulk soil, rhizosphere and root 
endosphere compartments (PCoA analyses). The highest biodiversity indices were 
found in rhizospheres, corroborating the rhizosphere effect, whereby the richest 
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variety and most abundant supply of nutrients supported a larger and more diverse 
microbial community. Our results also revealed that the most abundant bacterial 
classes were Gammaproteobacteria and Deltaproteobacteria in both rhizosphere and 
root endosphere. We highlighted the fact that plant species drive microbial 
composition in rhizosphere and root endosphere which could explain the differences 
between the study conducted on P. deltoides and the results presented in this paper 
(Gottel et al. 2011).  
 
 
Results indicated that bacteria such as Acinetobacter sp., Delftia sp., and 
Pseudomonas sp. were consistently found to dominate the root endosphere (higher 
relative abundance), although they were not very abundant in rhizosphere not in bulk 
soil. In addition, we presented that most of the fungal taxa were associated to 
Ascomycota and Basidiomycota, which is in agreement with other published studies 
on P. deltoides. The divergences in relative abundance of Ascomycota phylum in this 
study versus the study published by Shakya et al. (2013) could be explained by the 
influence of environment parameters on rhizosphere and roots fungal species 
selection by plant. Thus, many fungal endophytes (such as Claussenomyces sp., 
Eupenicillium sp. and Trichoderma sp.) are less represented in the roots of species 
selected for this study.  
 
 
The selectivity in fungal endophytes recruitment by alder, birch and spruce is 
supported by the observation of a lower relative abundance for some fungi species 
(Claussenomyces sp., Eupenicillium sp. and Trichoderma sp.) in root endosphere 
than in adjacent soil. The potential important extension of extradical network into 
rhizosphere compared to intraradical networks in root endosphere, could account for 
the lower relative abundance observed for many fungal species. This study shed light 
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on the biotic and abiotic environmental drivers that are shaping microbial communities 
associated with alder, birch and spruce in the context of an acidogenic mine tailings 
deposit. This stepping stone is significant to begin to elucidate the interactions 
between plant species and their abiotic environment using approaches such as 
transcriptomics. Identifying the mechanisms involved in plant-microbe-geosphere 
interactions will contribute to develop more effective, tailored phytotechnologies for 
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CHAPITRE 5.  
SURVIE, CROISSANCE ET TRANSLOCATION 
ÉLÉMENTAIRE DE QUATRE ESPÈCES DE PLANTES 
AYANT ÉTÉ PLANTÉES SUR LES RÉSIDUS CONTAMINÉS 
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5.1.3 Originalité de l’article et apport pour la science 
 
 
Cette étude a été initiée dans le but de mieux comprendre le potentiel de 
revégétalisation minier de plusieurs espèces végétales (Alnus rugosa, Alnus crispa, 
Larix laricina et Picea glauca). L’efficacité de la revégétalisation minière repose 
essentiellement sur un choix d’espèces adéquat pour phytostabiliser rapidement les 
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sols tout en limitant la fuite des éléments métalliques par la translocation foliaire des 
métaux et métalloïdes. Dans cette optique, les plantations faites sur le site minier 
étudié ont été suivies durant 3 saisons de croissances. Ainsi, les pourcentages de 
survie, le seedling volume index (SVI) ainsi que le plot volume index (PVI) ont été 
déterminés à chacune des saisons de croissance. Parallèlement, le pouvoir de 
translocation élémentaire foliaire à également été calculé pour l’ensemble des 
espèces choisies. Les résultats obtenus permettent d’avoir une vue d’ensemble sur le 
potentiel de végétalisation de chacune des espèces en contexte minier. Cette étude 
contribue à enrichir les connaissances nécessaires pour effectuer une végétalisation 
optimale et efficace des sites miniers du Québec.  
 
 
5.2 Survival, growth and element translocation by 4 plant species 






Mining activities create nutrient-poor sites that can be impacted by heavy metal 
solubilization. The introduction of plants into these environments can lead to organic 
matter deposition that can bind metals and limit their migration in the environment. 
This study aimed to determine which of four plant species (Alnus alnobetula ssp. 
crispa, Alnus incana ssp. rugosa, Larix laricina and Picea glauca) could survive and 
grow on an undisturbed acidogenic gold mine tailings in Northwestern Québec. A 
phytostabilization field trial was deployed to study plant survival, growth and metal 
translocation. After three growing seasons, all 4 outplanted species successfully 
 191 
established on the tailings without the use of organic amendments. Spruce and larch 
showed lower growth and survival than the two species of alders, which had high 
survival rates and aerial biomass production per plot. None of the studied species had 
high metal translocation rates into leaf tissue despite high metal concentrations in the 
tailings. This study demonstrates the importance of preliminary field trials to optimize 
plant biomass and biodiversity on reclamation sites and to mitigate the risk of heavy 
metal translocation into plant tissues. Our results suggest that the reclamation of 
acidogenic tailings, without the use of capping materials, warrants further study. 
 
 






The mining industry in Québec creates large amounts of tailings material. These are 
often characterized by the high heavy metal contents, low levels of macronutrients 
and organic material, low water retention capacity as well as unstable pH (Wong, 
2003). In Québec, about 500 mining sites are considered orphan sites (MERN, 2018). 
Each of these has the potential to contaminate nearby ecosystems. Acid mine 
drainage (AMD) in tailings solubilizes metals and facilitates their migration to nearby 
forests or streams (Johnson and Hallberg, 2003). Revegetating these disturbed 
environments can partially filter these soluble metals and also act as a buffer for 
nutrients (Parraga-Aguado et al., 2013). In particular, dead plant tissues will enrich 
the soil with organic matter, which will gradually lead to the formation of a clay-humic 
complex (CHC). This organic matter will also facilitate the establishment of other plant 
species requiring more macroelements. In addition, the CHC is particularly important 
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in retaining the nutrients and metals needed for the growth of plants, microorganisms 
and microfauna (Baalousha et al., 2006).  
 
 
Primary successional plants face many constraints that can prevent their 
establishment, including the extreme soil conditions that may be present at a mine 
site. In order to accelerate primary succession, revegetation with pioneer plants in 
these ecosystems is desirable. These plants must have certain characteristics such 
as the ability to grow rapidly in nutrient-poor soils, a deep root system and tolerance 
for high substrate concentrations of heavy metals (Pulford and Watson, 2003). The 
restoration of tailings using plants, i.e. phytoremediation, is also less expensive and 
more effective in the long term than traditional soil restoration and removal techniques 
(Chaney et al., 1997).   
 
 
Phytoremediation is a global term which encompasses several techniques such as 
phytoextraction, rhizofiltration and phytostabilization (Robinson et al., 2009; Salt et al., 
1995). Briefly, phytoextraction facilitates the migration of soil metals to the aerial 
tissues of plants. The use of hyperaccumulator species in order to extract unwanted 
metals from the soil is necessary. Phytoextraction, however, has several 
disadvantages, such as the dependence of metal bioavailability in soils and the 
reliance on human intervention to harvest the contaminated leaf litter in fall (Lasat, 
2003; Pulford and Watson, 2003). Rhizofiltration is an approach used to immobilize 
unwanted metals in an effluent by adsorption onto plant roots (Dushenkov et al., 
1995). Phytostabilization is a plant-mediated mechanism that is of greater interest in 
mine site reclamation as it does not aim to remove metals from soil, but rather allows 
the sorption of metals to plant roots, or their complexation in the clay-humic complex. 
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The mobility of these stabilized metals will be strongly reduced, limiting their migration 
into adjacent ecosystems (Padmavathiamma and Li, 2007).  
 
  
To evaluate the potential for phytostabilization we studied a mining site in 
northwestern Québec with a low pH and high concentrations of arsenic and copper. 
This study was designed to measure the survival, growth and elemental translocation 
potential of four plant species planted directly in acidogenic tailings. Based on our 
previous findings (Bélanger et al., 2011; Pourhassan et al., 2015), we hypothesized 
that actinorhizal alders could have low foliar concentrations of heavy metals. 
Furthermore, the fact the test species had not naturally colonized the test site could 
be due to dispersal limitation and should not be considered as a predictor for plant-




5.2.3 Materials and methods 
 
 
5.2.3.1 Field trial 
 
 
A field trial was established on an undisturbed mine tailings storage area (Fig. 5.1A). 
The gold mine is located in the Abitibi-Témiscamingue region in Northwestern 
Québec, Canada. The tailing area is composed of sulphur-rich, acidogenic, crushed 
bedrock with a granular structure similar to course sand. The tailings storage site was 
partially naturally colonized by adjacent boreal plant species, although the vegetation 
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(trees, shrubs, grasses) was unevenly distributed and relatively sparse despite having 
been largely undisturbed for approximately five decades. We chose an almost barren 
area of the site to establish the trial, and avoided the interference of existing 
vegetation during the trial. Plant species selected for the field trial were representative 
of adjacent native species except one*: speckled alder (Alnus incana ssp. rugosa), 
larch (Larix laricina), white spruce (Picea glauca), and green alder* (Alnus alnobetula 
ssp. crispa). Green alder is mostly distributed in dry mountainous areas and was 
selected to compare with speckled alder, which mostly colonizes riparian habitats. 
The trial included 3 blocks, each containing four 20-plant plots (one species per plot). 
Each plant species was represented by 60 individuals, divided into 3 blocks (Fig. 5.1). 
The plants were provided by a commercial greenhouse in 110-cc plugs. In June 2015, 
they were planted one meter apart, using a planter’s shovel, and with no prior site 






Figure 5.1. Map of Québec, the field trial conducted in the framed section (A), 
experimental design (B), field trial plantations after 3 growing seasons 
(September 2017) (C) (Statistics Canada 2018). 
 
 
5.2.3.2 Plant survival, growth and plant metal accumulation 
 
 
Plant survival rates and aerial tissue measurements were recorded following one, two 
and three growing seasons (September 2015, 2016 and 2017) (Table S5.1). Plants 



































flexible and green. The height of the plant (shoot height) was the distance between 
the root collar and the apex of the plant. Root-collar diameter was measured at 
ground level. These two size attributes were combined to produce two proxies for 
aerial biomass, the seedling volume index (SVI) (éq. 5.1) and plot volume index (PVI) 
(éq. 5.2), using the following formulas (Quoreshi et al., 2008):  
 
 
SVI= {[Root-collar diameter (mm)]2  x [total shoot height (mm)]}                        [éq. 5.1] 
PVI= [SVI x plant survival rate (%)]                                                                    [éq. 5.2] 
 
 
5.2.3.3 Sampling of plant tissue and soil for elementary analysis 
 
 
Tailings, forest soil and green leaves of each plant species were sampled at the end 
of the third growing season. For leaves, five replicates of each species were sampled 
across the 3 blocks, with the aerial and roots components placed in separate bags. 
Approximately 50 tailings samples (in total) were randomly taken in the three blocks. 
Approximately ten soil samples were randomly sampled from the boreal forest at 20 
km from the mine site. Samples were 50 ml in volume. They were taken in the 0-30 










Soil, tailings and leaf samples were dried within a week of being collected, at 105°C 
for 24 h. Each of the matrices was crushed using a mortar and pestle and liquid 
nitrogen, and 25 mg of powder weighed directly in 15 ml digiTUBES® (SCP 
SCIENCE, #010-515-363, Québec, Canada). Digestion of these 25 mg samples was 
performed using 1 ml of 100% nitric acid (HNO3, trace metal grade, Fisherbrand, Fair 
Lawn, New Jersey) and a DigiPREP® apparatus (SCP SCIENCE, #010-515-205 and 
#010-500-250, Québec, Canada) at 45°C for 30 minutes. Another ml of 100% nitric 
acid was then added to each tube and heated at 65°C for 2 h. Digestates were 
brought to 10 ml with milliQ® water (Millipore, Québec, Canada). Elemental 
quantitation was performed using a Thermofisher Xseries II Inductively Coupled 
Plasma Mass Spectrometer (ICP-MS) (ThermoFisher Scientific, Bremen, Germany) 
and PlasmaLab software (Thermo Electron Corp. 2004. version 2.6.1.335. 
[PlasmaLab]. Germany: PC). Rhodium was used as an internal standard. The SLR5 
certified water standard was used to verify the accuracy of the method used. The 
results were reported in ppm (μgmetal.gdryweight-1). The analyzed elements were: 
chromium (52Cr), cobalt (59Co), nickel (60Ni), copper (65Cu), zinc (66Zn), arsenic (75As), 
cadmium (111Cd), antimony (121Sb), barium (137Ba), and lead (206Pb). Table 5.1 
presents elemental data for chromium, copper, arsenic, antimony, barium, and lead.  
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Table 5.1. Concentration range of elemental composition of mine residues, boreal forest soils and plants 
leaves from field trial.  
Elements 
Mine tailings (n= 49) 
Boreal forest soil (n= 
10) 
Alnus rugosa leaves 
(n= 5) 








































































Ba 2-20 8 ± 4 7 6-54 18 ± 13 16 20-48 33 ± 12 28 10-33 19 ± 9 15 












Table 5.1. Continued 
Elements 
Picea glauca leaves (n= 
5) 





















Cu 4-8 7 ± 1 6.8 8-14 10 ± 2 9 
























The results were reported in ppm (μgmetal gdryweight-1). Min: minium, Max: maximum, Avg: average, SD: standard 
deviation, Med: median. 
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5.2.3.5 Statistical analysis  
 
 
Statistical analyses of our data were performed with the “stats” and “outliers” 
packages available in Rstudio© software (version 1.0.143). All data for survival, plant 
growth and elemental translocation in plants were checked for extreme values using 
the “grubbs.test” function. The extreme values were removed from the data set. 
Subsequently, normal distribution and homoscedasticity were verified using the 
“shapiro.test” and “bartlett.test” functions. In the case of abnormal data, these were 
corrected by a square root or a log10 (depending on their asymmetry) before doing the 
ANOVA test. Then, ANOVA tests (sum of squares of type III) were performed by the 
“lm” and “anova” functions. Finally, the “TukeyHSD” function was used to perform a 
multicomparison test after the ANOVA analyses. When data transformation was not 
possible to meet the normality parameters, we performed the non-parametric Kruskal-
Walis test (“kruskal.test”) followed by a Dunn’s multicomparison test (“dunn.test”). 
GraphPad Prism software (Software Mackiev company. 2016. v7.0a, La Jolla (CA): 
Mac OS X) was used to generate histograms. 
 
 
5.2.4 Results and discussion 
 
 
The time course of survival rates, for each plant species and over the three growing 
seasons, showed that once the stress of outplanting had passed (i.e. in the weeks 
preceding growth season 1 measurements of Sept. 2015), survival rates remained 
relatively unchanged (Fig. 5.2A). Indeed, survival data across growing seasons for 
individual species were not significantly different. Following the first few months post-
outplanting, plants then survived several growing seasons (Fig. 5.2A). Following 
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outplanting, the main cause for mortality that is reported in literature is the inability of 
plants to acquire enough water to support water loss through evapotranspiration 
(water status), as well as an unfavorable ratio in size between the root system and 
aerial parts of the plant (Grossnickle, 2005). In general, the ability of a plant to survive 
outplanting therefore depends primarily on its potential to develop its root system 
(Root Growth Potential (RGP)) (Grossnickle, 2005). Several physical soil factors can 
reduce root elongation, including compaction and the water status of the soil 
(Hinsinger et al., 2009). It has been shown that the RGP is especially important when 
seedlings are planted under stressful conditions. In a mining context, the low nutrient 
and water content of soils must be overcome to enable plant survival (Simpson and 
Ritchie, 1997). Thus, Simpson and Ritchie (1997) conclude that under stressful soil 
conditions, the quality of the RGP tends to predict the survival rate of plants. The high 
survival rates of each of the plant species in our study suggest that they had 
sufficiently developed root systems (before outplanting or shortly thereafter) to survive 
the stressful conditions found on these mine tailings. The high survival rates found for 
all species outplanted on this barren area of the tailings storage area (green alder, 
speckled alder, larch, and white spruce) also indicate that the absence of natural 
colonization of a site by a given plant species should not be considered a reliable 
predictor that seedlings of these plant species could not be used for site restoration. 
In the present case, we had initially hypothesized that seed germination could be a 




Figure 5.2. Survival (A), SVI (B) and PVI (C) at different growing seasons for 
different plant species.  
The different letters represent a significant difference after an ANOVA test followed by 
a multicomparison Tukey’s test. Error bars represent standard deviation. The capital 
letters represent the statistical results for the same species of plants between the 
growing seasons. Lowercase letters of different colours represent statistical results 
between plant species for growing season 1 (series of lowercase black letters), 
season 2 (series of lowercase dark gray letters) and season 3 (series of lowercase 













































































































































































However, seed germination tests were performed using these tailings (and a 
commercial reference sand) and results revealed that tailings did not reduce 
germination rates of such boreal species (results not shown). Combined with our 
recent observations regarding the natural colonization occurring on this site (Tardif et 
al., 2019), all results to date suggest that successful natural plant establishment may 
not depend so much on germination success, but rather on human disturbance levels. 
We found that even modest human disturbance influenced the distribution of species 
naturally colonizing this tailings site, more so than the physico-chemical properties of 
the tailings themselves. This would occur by the destruction of saplings by 
recreational all-terrain vehicle riders, while plants are still at a vulnerable size and 
growing very slowly given the stressful conditions of the site. On this site, the 
introduction of seedlings, combined with posts and flags to indicate plantations, 
resulted in successful survival and development. 
 
 
All species showed a statistically higher SVI after two growing seasons. 
Subsequently, growth in all species plateaued in the third growing season (Fig. 5.2B). 
This could be due to the initial nutrient load effect of seedlings stemming from the 110 
cc greenhouse container plugs in which they were grown. Physical soil factors could 
also have limited root growth and thereby slow down the growth of aerial plant tissues 
(Bengough et al., 2006). Soil moisture content is considered to be the main factor 
affecting the growth of a plant (Tezara et al., 1999; Sharp, 2002). Water stress can 
affect plant growth in two ways:   
  
 
 (1) A rainy growing season: this combined with the small grain size of the 
 tailings as well as the low presence of plants can lead to inadequate drainage 
 of the soil. The excessive presence of water causes soil compaction (Nardi et 
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 al., 2002). Thus, a lack of  oxygen in the soil solution can lead to root hypoxia, 
 slowing or arresting root elongation (Bengough et al., 2006).   
  
 (2) A dry growing season: in a mining context, the low water retention by soils 
 that are poor in organic matter affects the growth of the aerial parts more than 
 the root system of the plant. It has been shown that the increase of abscisic 
 acid (ABA) under water stress causes a decrease in plant growth and 
 particularly in the growth of aerial parts (Sharp and LeNoble, 2001; Sharp, 
 2002).  
 
 
The dry first growing season could explain why plants only showed an increase in the 
SVI after the second growing season (Fig. 5.2B, Table S5.2).   
 
 
Between first and second growing seasons, green alders, larches and spruces have 
the highest growth rate (higher SVI) (Fig. 5.2B). During the second and third growing 
seasons, green alders had the highest growth (Fig. 5.2B). Green alders were the only 
plant species with a PVI that increased between different growing seasons (Fig. 
5.2C). These results show that green alders had combined survival and growth rates 
(SVI) that enable them to have the best vegetation performance (PVI) on this mine 
site (Fig. 5.2C). Speckled alder had comparable survival and PVI performances, but 
not SVI. In other words, following three growing seasons, individual speckled alder 
plants were significantly smaller on average than green alder plants, although the 
global biomass index per plot (PVI) of these two species was not significantly 
different. 
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Table 5.2. Ranges of various parameters measured in tailings and boreal forest soils.  
 Tailings (n= 9) Boreal forest soils (n= 6) 
Min-max Avg ± SD Med Min-max Avg ± SD Med 
pH 2.94 -3.65 3.24 ± 0.23 3.23 5.17 - 6.81 6.03 ± 0.60 6.06 
Dry matter 98.90 - 99.90 99.64 ± 0.33 99.80 95.10 -98.20 97.17 ± 1.24 97.55 
Organic matter 1.00 - 3.30 1.96 ± 0.92 1.50 15.00 - 87.30 39.52 ± 33.24 21.55 
Total Nitrogen  < 0.10-0.20 NA NA 20.60 – 
72.00 
36.58 ± 18.56 30.45 
Estimated C/N ratio <0.10 – 
91.00 
NA NA 15.00 – 
28.00 
20.00 ± 4.52 19.00 
Total phosphorus 1.02 - 31.80 6.74 ± 9.56 3.7 17.00 – 
28.20 
22.38 ± 4.36 21.00 










The dry matter and organic matter were reported in percentage (%) and metal results were reported in ppm 
(μgmetal.gdryweight-1). Min: minimum, Max: maximum, Avg: average, SD: standard deviation, Med: median, NA: not 
available. 
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Alder is known in the literature for its ability to establish itself in a myriad of 
ecosystems, including those subject to anthropogenic stress (Ridgway et al., 2004; 
Roy et al., 2007). They are able to enrich and structure nutrient-poor soils, initiating 
the first stage of primary succession (Schwencke and Carú, 2001; Bélanger et al., 
2011). This ability stems mainly from the colonization of alder by both ectomycorrhizal 
(ECM) and arbuscular fungi (AM), as well as nitrogen-fixing Frankia spp. (Roy et al., 
2007). This tetrapartite association allows alder to survive in nutrient-poor and water-
poor environments. The mycorrhizal association increases the effective root surface 
of alder, allowing it to absorb more water and nutrients, such as phosphorus. The 
bacterial symbiosis provides nitrogen to the host plant via atmospheric nitrogen 
fixation by Frankia spp. In return, microbial symbionts receive carbon photosynthates 
to sustain their growth (Yamanaka et al., 2003; Franche et al., 2009). Previously, we 
observed that alders harvested on this mine site and others had root nodules, 
indicating the presence of the symbiont Frankia spp. The synergy of tripartite and 
tetrapartite associations in alder could explain why these plants show superior growth 
compared to other species under stressful edaphic conditions (i.e. high heavy metal 
concentration and low essential nutriments) (Tables 5.1 and 5.2) (Markham 2005; 
Roy et al. 2007). 
 
 
In the soil matrices colonized by the species we studied, the concentration of two 
metals exceeded the Cecotox criteria stipulated by provincial authorities in Québec: > 
50 ppm for As (in mine tailings (M.T.) and boreal forest soils (B.F.S.)), and > 120 ppm 
for Cu (M.T.) (MDDELCC 2016). The foliar metal concentration of all species in this 
study was comparable or inferior to concentrations in the M.T. or B.S.F. they were 
growing in, except for barium (Table 5.1 and Fig. 5.3E). Barium concentrations were 
significantly higher in foliar tissues, and in B.F.S. compared to M.T. Barium is known 
to be present in the plant, but does not seem to be an essential component in plant 
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tissues (Kabata-Pendias, 2011). Little information regarding the toxicity of barium is 
available in the literature. Suwa et al. (2008) showed a significant decrease in growth 
and photosynthetic activity of soybean plants over a wide concentration range of 
BaCl2 (i.e. 100 to 5000 μM). Barium is a highly mobile element and interacts with soil 
colloids, although it does not form stable associations with dissolved organic matter. 
There is no sharing of electrons between barium and the CHC (Lamb et al., 2013). 
Barium solubility is known to be influenced by the presence of anions such as Cl-, 
NO3- and CO32- (Suwa et al., 2008) and in plant rhizospheres, the myriad of anions 
that influence plant growth and homoeostasis could influence barium solubility. The 
rhizosphere is rich in chloride anions (Cl-), as these are required by plants for 
osmoregulation (turgor pressure in the plant cell) and the stabilization of membrane 
potential (White and Broadley, 2001). Plants also uptake nitrate (NO3-), the main form 
of assimilable nitrogen, and carbonate ions are likely present in higher concentrations 
in the rhizosphere compared to unplanted tailings, due to increased microbial activity 
(CO2 production) in rhizospheric soils (Bronick and Lal, 2005; Jones et al., 2009; 
Richardson et al., 2009). These anions (i.e. Cl-, NO3- and CO32-) could possibly have 
the highest concentrations in the rhizosphere, compared to mine tailings, and 
increase solubility and bioavailability of barium, explaining its highest concentration in 
the boreal forest soil and the leaves of each plant species.  
 
 
Despite the high arsenic concentration in mine tailings and boreal forest soil, the 
concentration in the leaves of different plant species did not exceed the Cecotox 
criterion (MDDELCC, 2016) (Fig. 5.3C). Arsenic, due to its structural analogy with 
phosphorus, can penetrate plant cells via phosphate transporters. In plant cells, 
arsenic can replace phosphorus in phosphorylation reactions and in ATP synthesis, 




Figure 5.3. Comparison of chromium (A), copper (B), arsenic (C), antimony (D), 
barium (E) and lead (F) concentration between tailings, boreal forest soils and 
leaves of each species of the plantation.  
Error bars represent standard deviation. The different letters represent a significant 
difference after a non-parametric Kruskal-Walis test followed by Dunn 
multicomparison test. The dotted line represents the Cecotox criteria based on the 
protection of the ecosystem for soils (MDDELCC, 2016). n= 5. M.T: mine tailings, 
B.F.S: boreal forest soil, A.c: Alnus crispa, A.r: Alnus rugosa, P.g: Picea glauca, L.l: 
Larix laricina. 
 209 
Figure 5.3 shows higher concentration of chromium, copper, antimony and lead in 
leaves of alder (speckled alder and/or green alder) in comparison to white spruce 
(Fig. 5.3). Plants uptake micronutrients (e.g. iron, copper, manganese, nickel, zinc) 
known to be essential, in low concentrations, for key biochemical pathways in plants. 
Other transition metals (i.e. gold, silver, cobalt) and non-transition metals (i.e. 
aluminum) are not essential for the plant, but have proven to have stimulatory effects 
on growth (Clemens, 2001; Peralta-Videa et al., 2009). Moreover, the capture of 
metal ions by plants depends on many factors, such as the physiological 
requirements of the plant, the concentration of the element in soil, its mobility and its 
bioavailability. In addition, the phytoaccumulation of metal ions also depends on the 
plant species (Clemens, 2002; Peralta-Videa et al., 2009). By a pure species identity 






The phytostabilization of mine site waste rests on choosing plant species that can 
stabilize, structure, and enrich the substrate with organic matter rapidly to reduce the 
migration of metals into adjacent ecosystems. The purpose of this study was to 
evaluate the phytostabilization potential of various native plant species by comparing 
their survival, growth and metal translocation potential on a mine tailings storage area 
in Northwestern Québec.   
 
 
Based on our results, speckled alder and green alder showed the best potential to 
initiate plant cover on this site, considering survival rates, biomass production (PVI), 
and low/acceptable metal translocation into leaves. However, speckled alder (Alnus 
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incana ssp. rugosa) would be the best choice in this specific case, as it is native to 
the Abitibi-Témiscamingue region. Green alder is native to Québec, but encountered 
more frequently in more northern mining regions. To foster the establishment of a 
more diverse ecosystem, our results demonstrate that white spruce, and larch could 
also be used to devise a reclamation plan on this site. Longer-term monitoring of this 
trial will allow us to measure growth yields as a function of macronutrient availability, 
and microbially-mediated macro- and micronutrient uptake over time. Our study 
highlights that field trials are needed to determine what plant species could be 
included in restoration programs, or in any other context where plants could come into 
contact with acidogenic tailings. This would allow stakeholders to practise due 
diligence in regard to the potential of heavy metal translocation to plants and the food 
chain, and would help focus subsequent efforts, as well as the investment of financial 
and material resources, towards the proper management of industrial sites.  
 
 
More knowledge on plant-microbe systems in anthropized environments would also 
promote the introduction of more biodiversity in restoration programs, producing, as 
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L’industrie minière a laissé de nombreuses cicatrices sur le territoire québécois 
depuis des décennies. En effet, le manque de structure législative concernant 
l’établissement, les opérations et la fermeture d’une mine a entrainé l’abandon 
d’environ 500 sites répartis sur tout le territoire. Ces sites miniers présentent de 
nombreux problèmes environnementaux tels que la production de drainage minier 
acide entrainant la fuite de métaux et métalloïdes vers les écosystèmes avoisinants, 
en plus d’une faible présence de matière organique nécessaire pour former les 
substances humiques (HS) permettant de soutenir la croissance des végétaux 
(Sheoran et al., 2010). Un site minier peu actif situé dans le Nord-du-Québec 
présente des pH hétérogènes ainsi qu’une forte concentration en arsenic. Le site 
minier présente également diverses densités de végétations. Celles-ci ont été 
catégorisées en quatre classes (VDC) s’échelonnant d’une absence de plantes (VDC-
1) à de denses bosquets d’arbres (VDC-4). De plus, deux autres classes ont été 
ajoutées comme mesure de comparaison; la forêt boréale au pourtour du site minier 
(VDC-5) et la forêt boréale située à 20 km du site minier (VDC-6).  
 
 
Ce site représente une véritable occasion de comprendre comment de la végétation a 
pu croître naturellement sur des résidus miniers contaminés en métaux lourds et 
présentant une faible teneur en éléments nutritifs (i.e. carbone, phosphore, azote). 
Afin de recréer des écosystèmes semblables à ceux du départ sur ces sites, il est 
primordial de bien comprendre les interactions abiotiques et biotiques se produisant 
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en contexte minier. Néanmoins, très peu d’auteurs décrivent les interactions 
abiotiques et biotiques se produisant en contexte miner. Dans ce sens, ce projet de 
doctorat avait pour objectifs de mieux comprendre la covariation existante entre les 
paramètres environnementaux et la densité de végétation en plus d’enrichir les 
connaissances sur les interactions plantes et microorganismes se produisant en 
contexte minier. Ainsi, plusieurs hypothèses de travail ont été émises. La première 
hypothèse de travail mentionne que la composition élémentaire des végétaux covarie 
avec la composition élémentaire des résidus miniers. Dans un premier temps, il a été 
établi qu’il y a des différences élémentaires dans les sols entre les VDC. Les PCA ont 
montré que la majorité des VDC présentent une signature élémentaire différente (mis 
à part entre le VDC-1 et VDC-2). Les résultats ont d’ailleurs montré que la forêt 
boréale au pourtour du site minier (VDC-5) et que la forêt boréale située à 20 km du 
site (VDC-6) est plus fortement associée aux macroéléments P, K, Ca, ainsi qu’au pH 
et à l’humidité. En effet, dans la forêt boréale (VDC-5 et 6) plusieurs systèmes (i.e. 
réactions de minéralisation/immobilisation, fixation sur les oxydes et hydroxyde des 
HS) influencent la dynamique des macroéléments (Ouni et al., 2014; Soler-Rovira, 
2010; Trevisan et al., 2010). De plus, la forte densité de végétation retrouvée dans la 
forêt boréale entraine une plus importante présence de matière organique (Gagnon et 
al., soumis Int. J. Phytorem.). Cette dernière permet d’expliquer la plus forte humidité 
se trouvant dans les sols de la forêt boréale (VDC-5 et 6). Puis, les plus faibles pH 
retrouvés dans les VDC-1 à 4 peuvent notamment être expliqués par la présence plus 
forte en pyrite de fer dans les résidus miniers dus aux activités d’extraction de l’or. 
L’oxydation spontanée de la pyrite de fer entraine la libération d’ions H+ qui entraine 
une diminution importante du pH du sol. Dans la forêt boréale (VDC-5 et 6), la plus 




Comme second objectif, il a été établi que certaines conditions environnementales du 
sol étaient corrélées avec la composition élémentaire dans les feuilles, les tiges et les 
racines des végétaux. Les RDA réalisées entre une matrice de données 
environnementales de sol ainsi qu’une matrice de données élémentaires de feuilles, 
de tiges ou de racines, ont permis de montrer que les paramètres VDC, p_s, Ca et Cu 
étaient les principales variables expliquant la répartition élémentaire dans les feuilles, 
les tiges et les racines de l’ensemble des espèces étudiées.  
 
 
La seconde hypothèse de travail stipule que les conditions environnementales du site 
minier sont corrélées avec les populations microbiennes. Tout d’abord, il a été établi 
que les principaux facteurs environnementaux significatifs qui sont corrélés avec les 
populations bactériennes et fongiques actives étaient également les paramètres VDC 
et l’espèce de plante (p_s). Puis, grâce au PCoA il a été montré que les  populations 
bactériennes et fongiques présentaient des différences significatives entre les divers 
VDC ainsi qu’entre les espèces de plantes. Nos deux premières hypothèses de travail 
regroupent des résultats qui vont dans le même sens, c’est-à-dire que le VDC et 
l’espèce de plante sont les paramètres qui expliquent le plus la répartition élémentaire 
dans les feuilles, les tiges et les racines en plus d’être corrélés avec les populations 
bactériennes et fongiques retrouvées sur le site minier.  
 
 
La sécrétion d’exsudats racinaires dans les sols dépend d’une panoplie de facteurs 
homéostatiques chez la plante (i.e. statut hydrique et nutritionnel) ainsi que de 
facteurs environnementaux (i.e. présence d’autres végétaux et/ou type de sol et/ou 
pH et/ou humidité et/ou concentration de métaux). Ainsi, chaque plante peut posséder 
une signature d’exsudats racinaires qui lui est propre (Broeckling et al., 2008; 
Cavaglieri et al., 2009; Chaparo et al., 2013; Turner et al., 2013). Les 
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microorganismes recrutés par une plante possèdent plusieurs rôles clés dans 
l’absorption de divers nutriments. L’acquisition de phosphate et d’azote peut être 
grandement facilitée à l’aide de microorganismes qui solubilisent le phosphate ou qui 
fixent l’azote atmosphérique (Bulgarelli et al., 2013; Gupta et al., 2015). Le 
microbiome d’une plante va également avoir de nombreuses répercussions sur la 
spéciation et la présence de certains ions dans la rhizosphère, pouvant ainsi faciliter 
leur absorption par la plante (Gadd, 2004, 2010). Ainsi, tout dépendamment de 
l’espèce de plante ainsi que de la densité de végétation, les assemblages d’exsudats 
racinaires dans les sols vont indubitablement changer et ainsi permettre le 
recrutement de divers microorganismes aidant face aux diverses conditions 
environnementales présentes dans chacune des rhizosphères. Les microorganismes 
recrutés vont modifier la spéciation des éléments dans le sol les rendant plus au 
moins disponibles pour les plantes. L’ensemble de ces facteurs peut notamment 
expliquer pourquoi le VDC ainsi que l’espèce de plante peuvent avoir un impact sur la 
répartition élémentaire dans les matrices végétales ainsi que dans la structure des 
populations bactériennes et fongiques (Broeckling et al., 2008; Turner et al., 2013).  
 
 
Il a également été montré comme troisième objectif (hypothèse 2) que l’abondance 
relative de certaines bactéries et champignons varie entre les divers VDC. En effet, il 
s’est avéré que les genres Acidiferrobacter sp. et Leptospirillum sp. étaient davantage 
présents dans les résidus miniers sans trace de colonisation végétale (VDC-1). Ces 
genres microbiens sont en mesure d’obtenir leur énergie à partir de composés 
inorganiques, ce qui explique leur plus grande abondance dans un environnement 
très pauvre en matière organique qui limite l’établissement des microorganismes 
nécessitant davantage de carbone (Bais et al., 2006; Turner et al., 2013; Tyson et al., 
2002). Par ailleurs, certains microorganismes PGPR tel qu’ Acinetobacter sp. et 
Bradyrhizobium sp. présentaient une abondance relative plus forte dans les VDC-2, 3 
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et 4. Acinetobacter sp. est considéré comme étant un microorganisme PGPR due à 
sa capacité à solubiliser le phosphate, à libérer des siderophores ainsi que pour sa 
production d’acide-indole-3-acétique (IAA). Cette molécule limite la surproduction 
d’éthylène en plus de stimuler l’absorption de divers métaux et minéraux par la plante 
(Ahemad and Kibret, 2014; Rokhbakhsh-Zamin et al., 2011). Bradyrhizobium sp. a 
également été rapporté par Ma et al. (2011) ainsi que Wani et al. (2007) comme étant 
un microorganisme bénéfique pour la croissance de certains végétaux. La sélection 
d’un rhizomicrobiome personnalisé en fonction des besoins de la plante peut 
expliquer pourquoi ces microorganismes présentent une abondance relative 
supérieure dans les VDC-2, 3 et 4 (Berendsen et al., 2012; Santoyo et al., 2016). Les 
espèces ectomycorhizienne Lactarius sp. et Hypocrea sp. présentent aussi une 
abondance relative plus importante dans les VDC-2, 3 et 4. Ces espèces sont 
également connues dans la littérature comme pouvant promouvoir la croissance de la 
plante (Lactarius sp.) et pouvant modifier la spéciation de certains métaux et 
métalloïdes (Hypocrea sp.) (Congeevaram et al. 2007; Kumari et al., 2015; Luo et al., 
2014).   
 
 
Puis, le dernier objectif de la seconde hypothèse de travail a permis de mettre en 
évidence comment les populations bactériennes et fongiques diffèrent entre les divers 
compartiments (sol de masse, rhizosphère et racines) au sein d’une même plante.  La 
détermination des principaux facteurs environnementaux qui sont corrélée avec les 
communautés bactériennes et fongiques a révélé que l’espèce végétale était le 
facteur environnemental prépondérant. Dépendamment de son statut homéostatique, 
une même espèce végétale peut sécréter divers exsudats racinaires permettant de 
sélectionner des microorganismes clés afin de promouvoir sa croissance (Berendsen 
et al., 2012; Cavaglieri et al. 2009). Les PCoA effectués sur une même espèce de 
plante ont aussi révélé qu’au sein des divers compartiments d’une même plante (i.e. 
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racines, rhizosphère et sol de masse) les populations microbiennes totales changent. 
En effet, les racines de plantes sont très sélectives à la pénétration de 
microorganismes ce qui peut expliquer pourquoi les racines d’aulnes et de bouleaux 
présentent des populations bactériennes différentes comparativement à la 
rhizosphère et au sol de masse (Edwards et al., 2015; Lunberg et al., 2012; Santoyo 
et al., 2016). Les populations fongiques retrouvées dans les divers compartiments 
des plantes sur le site minier ressemblent aux populations fongiques établies par 
Shakya et al. (2013) chez Populus deltoïdes. En effet, le phylum des Ascomycètes, 
Basidiomycètes et Chytridiomycètes sont les phyla les plus présents dans les racines 
des plantes présentées dans notre étude et sont également les phyla les plus 
abondants dans l’étude présentée par Shakya et al. (2013).  
 
 
Enfin, notre dernière hypothèse de travail suggère que la plantation de semis boréaux 
puisse être employée pour revégétaliser le site minier étudié sans la préparation du 
terrain ou l’utilisation d’amendements. En effet, l’objectif est d’établir quelle(s) 
espèce(s) végétale(s) présente (nt) le meilleur taux de survie et de croissance en plus 
d’un faible pouvoir de translocation. Les résultats obtenus mettent en évidence que 
les aulnes rugueux présentent une forte survie, la plus importante production de 
biomasse (PVI) tout en ayant une translocation élémentaire foliaire sous le critère 
Cécotox établit par le MERN basé sur la préservation des écosystèmes (MERN, 2016). 
Afin de permettre l’établissement d’un écosystème diversifié, les aulnes crispés, le 
mélèze laricin ainsi que l’épinette blanche sont aussi des espèces à considérer pour 
la revégétalisation. Par ailleurs, les résultats montrent que l’insertion de végétaux 
(aulnes, bouleaux et épinettes) dans cet environnement perturbé entraine une 
végétalisation rapide des résidus miniers (plus rapide que la colonisation naturelle) en 
plus de présenter un risque presque nul de dispersion élémentaire vers les 
écosystèmes avoisinants.  
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Dans ce sens, les feuilles des végétaux indigènes colonisant les résidus miniers 
montrent des concentrations en macroéléments (P, K et Ca) similaires aux feuilles 
des végétaux colonisant la forêt boréale (Hypothèse 1, objectif 1.1). Ceci suggère que 
les plantes colonisant les résidus miniers sont en mesure d’acquérir les 
macroéléments nécessaires à leur homéostasie au même titre que les végétaux 
colonisant la forêt boréale. Éventuellement, il serait pertinent de suivre l’évolution des 
plantations expérimentales réalisées sur le site minier. En effet, il serait important de 
voir à long terme comment les végétaux s’établissent sur le site minier et s’ils 
perdurent avec les années ? À quel moment les espèces indigènes apparaissent 
dans les plantations expérimentales ? Si certaines espèces indigènes s’associent 
plus précisément avec certains végétaux de la plantation ? Les réponses à chacune 
de ces questions biologiques donneraient des informations sur les étapes de la 
succession végétale primaire et permettraient de mieux cibler les associations 
végétales se produisant en contexte minier.  
 
 
D’un côté plus fondamental, il est établi par plusieurs auteurs (Gratani, 2014; Kabata-
Pendias, 2011; Poorter et al., 2012) que la structure élémentaire d’une plante peut 
varier en fonction de l’espèce de plante. Il serait intéressant de voir à long terme 
comment les éléments varient dans les feuilles des aulnes, des bouleaux et des 
épinettes plantés sur le site en comparaison avec les végétaux présents dans la forêt 
boréale. Dans ce sens, d’autres questions biologiques pourraient être proposées :  
 
 
• Comment la structure élémentaire varie en fonction du stade de 
développement chez plusieurs espèces végétales en contexte minier versus 
en contexte boréal ?  
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• Est-ce qu’à certain(s) stade(s) de développement(s) les végétaux sont plus 
susceptibles d’accumuler certains métaux et métalloïdes dans leurs feuilles ?   
• Dépendamment du contexte environnemental (résidus miniers versus sols de 
forêt boréale), est-ce que des plantes possédant le même stade de 
développement présentent des caractéristiques élémentaires différentes ?  
 
 
Ces questions biologiques permettraient de mieux cibler les espèces végétales 
présentant un risque de translocation élémentaire dans le temps (i.e. à divers stade 
de développement).  
 
 
Ce projet de doctorat montre également que certains genres microbiens connus 
comme présentant des espèces PGPR sont davantage associés aux plantes 
colonisant les résidus miniers suggérant une possible promotion de la croissance de 
ces végétaux. Ceci nous rapproche d’un des objectifs de départ qui consistait à 
établir les premières bases pour éventuellement mieux comprendre comment 
effectuer une revégétalisation personnalisée de sites miniers. En effet, la mise en 
lumière des populations totales et actives sur le site minier étudié nous renseigne sur 
l’identification taxonomique des microbiomes. Celle-ci permet de proposer des 
fonctions potentielles que peut avoir le rhizomicrome sur la croissance de la plante en 
contexte minier. Par contre, l’identification taxonomique nous renseigne plus 
difficilement sur comment le microbiome de la rhizosphère et des racines permet de 
promouvoir la croissance de la plante. En effet, il serait intéressant de montrer les 
gènes présents dans les rhizosphères et racines des plantes en contexte minier par 
des techniques de métagénomique. Dans ce sens, il faudrait aussi déterminer quels 
sont les gènes actifs par des essais de métatranscriptomiques. Ces diverses 
informations pourraient donner un meilleur aperçu des fonctions microbiennes 
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essentielles dans les environnements perturbés par les activités minières. Dans ce 
sens, plusieurs autres questions biologiques pourraient être posées :  
 
 
• Est-ce que les gènes actifs microbiens changent entre les diverses classes 
composant le gradient de végétation ? Les espèces de plantes ? Les 
paramètres abiotiques ?  
• Est-ce que certains gènes actifs microbiens présents sur le site minier sont 
connus comme étant impliqués dans la promotion de la croissance des 
plantes ? Si oui lesquels ? 
 
 
La réponse à ces diverses questions biologiques permettrait de cibler quels sont les 




De plus, les interactions biotiques survenant en contexte minier sont un autre aspect 
peu présenté dans la littérature scientifique. Afin de mieux comprendre les enjeux 
associés aux interactions plantes/microorganismes, il serait primordial d’établir 
comment les bactéries et les champignons interagissent entre eux. L’utilisation des 
rhizosphères et racines des plantes indigènes individuelles ou des plantes provenant 
des plantations expérimentales serait la meilleure avenue pour étudier les interactions 
biotiques. L’absence de partenaires végétaux permettrait de répliquer les débuts de la 
succession végétale spontanée ou enclenchée par les méthodes de 
phytoremédiation. En effet, de nombreuses autres questions biologiques devront 
trouver des explications avant de bien comprendre comment les microorganismes 
interagissent entre eux :  
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• Quelles sont les interactions bactéries/bactéries, champignons/champignons, 
bactéries/champignons en contexte minier et en contexte boréal ?  
• Est-ce que certaines interactions se produisent spécifiquement dans certaines 
classes composant le gradient de végétation ? Chez certaines espèces de 
plantes ? En présence de divers paramètres abiotiques ?  
• Est-ce que certaines interactions microbiennes (e.g. antagonisme, synergisme) 
sont présentes entre des genres microbiens connus comme étant PGPR ?  
 
 
En somme, le projet de doctorat présenté à levé le voile sur les caractéristiques 
abiotiques (e.g. pH, métaux) et biotiques (e.g. populations microbiennes actives) 
présente entre diverses classes composant le degré de végétation ainsi qu’en 
fonction des diverses espèces végétales étudiées. Dans ce sens, ce projet a 
également permis de mieux comprendre quelles étaient les populations microbiennes 
totales entre les divers compartiments d’une plante. Puis, le projet a finalement 
montré que l’aulne crispé est l’espèce pionnière la plus efficace en termes de survie 
et de croissance, ainsi que sécuritaire en termes de translocation élémentaire.  
 
 
Les travaux présentés dans ce projet de doctorat ne sont que les premiers pas vers la 
compréhension de la résilience des écosystèmes perturbés par les activités minières. 
Dans ce sens, la réponse aux nombreuses questions biologiques soulevées dans ce 
dernier chapitre permettrait d’explorer de nouvelles avenues sur la phytoremédiation 
des résidus miniers. De telles connaissances apparaissent comme cruciales pour 
optimiser l’introduction des végétaux et ainsi accentuer le succès des méthodes de 
phytoremédiation.  
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ANNEXE 1.  




Table S2.1. Number of replicate (n=) associated with each figure.   
Figure 2.3A and figure 2.4: tailings, bulk soils and boreal forest soils.   
VDC-1, n= 109; VDC-2, n= 101, VDC-3, n= 63; VDC-4, n= 121; VDC-5, n= 29; VDC-
6, n= 10.  
 
Figure 2.3B: leaves.  




VDC-2 VDC-3 VDC-4 VDC-5 VDC-6 
Alder (n=) 27 22 23 10 10 
Birch (n=) 55 23 42 10 9 




VDC-2 VDC-3 VDC-4 
Alder (n=) 27 22 23 
Birch (n=) 55 23 42 
Spruce (n=) 34 23 51 
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Table S2.1. Continued 
Figure 2.6B: stems. VDC-2 VDC-3 VDC-4 
Alder (n=) 24 21 24 
Birch (n=) 55 22 43 
Spruce (n=) 32 25 48 
 
Figure 2.6C: roots. VDC-2 VDC-3 VDC-4 
Alder (n=) 23 22 28 
Birch (n=) 51 21 41 




Table S2.2. Range of elemental composition in soils, leaves, stems and roots harvested on the mine site.  
Elements 
Soils (n= 433) Leaves (n= 356) Stems (n= 294) Roots (n= 284) 
Min-
Max 
Avg ± MD Med 
Min-
Max 
Avg ± MD Med 
Min-
Max 

























P <1-157 38 ± 26 25 <1-4674 
1067 ± 
840 







































Table S2.2. Continued.  
Elements 







Avg ± MD Med 
Min-
Max 
Avg ± MD Med 
Min-
Max 
Avg ± MD Med 








0.30 <1-43 2 ± 2 1 

































82 <1-1448 350 ± 232 250 11-725 142 ± 82 116 <1-289 58 ± 32 47 
Fe 1- 84649 
31788 ± 
11277 






Co <1-19 4.7 ± 3.1 3.2 <1-3.1 0.6 ± 0.5 0.4 <1-1.7 0.4 ± 0.3 0.2 <1-3.4 0.7 ± 0.4 0.5 
Ni <1-33 9.1 ± 5.3 6.9 <1-9.7 2.2 ± 1.5 1.7 <1-4.8 0.1 ± 4.8 0.9 <1-3.9 1.2 ± 0.6 0.9 













Table S2.2. Continued.  
Elements 







Avg ± MD Med 
Min-
Max 
Avg ± MD Med 
Min-
Max 
Avg ± MD Med 
































Se <1-516 6 ± 3 4 <1-2.0 0.4 ± 0.3 0.3 <1-1.2 0.3 ± 0.2 0.2 <1-3.56 0.8 ± 0.5 0.6 
























































Table S2.2. Continued.  
Elements 







Avg ± MD Med 
Min-
Max 
Avg ± MD Med 
Min-
Max 














































































Results are reported in ppm (μgmetal.gdryweight-1). Min: minimum, Max: maximum, Avg: average, MD: mean deviation, 




Figure S2.1. Comparison of different metal concentrations of soil between 
different vegetation density classes (VDC).  
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Figure S2.1. Continued. Comparison of different metal concentrations of soil 
between different vegetation density classes (VDC).  
The different letters represent a significant difference after unbalanced ANOVA test 
followed by Tukey’s multicomparison test. Dotted line: the maximum elemental 
concentration allowed by the Government of Québec for sites destined for industrial 
use (MERN, 2016).  
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Figure S2.2. Comparison of different metal concentrations in leaves of different 
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Figure S2.2. Continued. Comparison of different metal concentrations in leaves 
of different plant species between different vegetation density classes (VDC).  
The different letters represent a significant difference after an unbalanced ANOVA 
test followed by Tukey’s multicomparison test. ANOVA test were performed on the 
same species group. Dotted line: the maximum elemental concentration allowed by 






































































































































































































































































































































































































































ANNEXE 2.  




Table S3.1. Number of replicate (n=) associated with each figure   




VDC-1 VDC-2 VDC-3 VDC-4 VDC-5 VDC-6 
A (n=) 38 38 41 36 30 9 
B (n=) 15 35 16 32 22 6 
 
Figure 3.3. and Figure 
3.4. 
Alder Birch Spruce 
C (n=) 36 41 38 
D (n=) 25 34 24 
 
Figure 3.6. VDC-1 VDC-2 VDC-3 VDC-4 VDC-5 VDC-6 
(n=) 38 38 41 36 30 9 
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Table S3.1. Continued. 
Figure 3.7. VDC-1 VDC-2 VDC-3 VDC-4 VDC-5 VDC-6 
(n=) 15 35 16 32 22 6 
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Table S3.2. Properties of soils and tailings.  
Environmental 
properties 








Avg ± MD Med 
Min-
Max 

































1.87 ± 0.24 1.80 
0.80-
3.10 
1.92 ± 0.59 1.70 
Total nitrogen <0.01 <0.01 <0.01 <0.01 <0.01 <0.01 
<0.01-
0.3 


















































Table S3.2. Continued. 
Environmental 
properties 







































































































Table S3.2. Continued 
Environmental 
properties 
































































































































Table S3.2. Continued. 
Environmental 
properties 
VDC-1 VDC-2 VDC-3 












9.61 ± 2.54 8.73 
Ag 0.32-6.32 3.03 ± 0.96 2.74 
1.47-
7.84 
3.30 ± 1.17 2.81 
1.23-
3.42 




0.07 ± 0.04 0.070 
0.01-
0.36 
0.13 ± 0.08 0.09 
0.02-
0.47 




0.55 ± 0.37 0.37 
0.11-
1.58 
0.56 ± 0.25 0.50 
0.09-
1.73 















W 0.02-0.51 0.18 ± 0.09 0.14 
0.03-
0.58 
0.16 ± 0.05 0.14 
0.03-
0.53 
0.27 ± 0.10 0.30 
Tl 0.09-1.51 0.66 ± 0.36 0.60 
0.08-
1.51 
0.62 ± 0.25 0.25 
0.12-
0.54 

















Table S3.2. Continued. 
Environmental 
properties 
VDC-4 VDC-5 VDC-6 
Min-Max Avg ± MD Med Min-Max Avg ± MD Med Min-Max Avg ± MD Med 

















































































































Table S3.2. Continued. 
Environmental 
properties 
VDC-4 VDC-5 VDC-6 







































































































Table S3.2. Continued. 
Environmental 
properties 
































































































































Table S3.2. Continued. 
Environmental 
properties 
VDC-4 VDC-5 VDC-6 














6.05 ± 4.89 4.15 




















0.11 ± 0.01 0.12 

































0.10 ± 0.03 0.09 
Tl 0.11-1.95 0.71 ± 0.34 0.62 
0.03-
0.70 
0.32 ± 013 0.29 
0.02-
0.29 


















Table S3.2. Continued. Humidity and organic matter are reported in percentage (%), and elemental composition in in 



















Table S3.3. Relative abundance (%) of 6 most abundant classes of bacteria (A) and fungi (B) between different 
vegetation density classes and plant species.  














RA (%) 9.88 10.00 8.29 8.22 6.43 2.84 
SD 2.29 2.50 1.23 1.34 3.64 0.41 
VDC-2 
RA (%) 11.46 9.69 8.89 7.60 5.80 4.09 
SD 6.70 2.32 2.20 1.38 3.73 5.04 
VDC-3 
RA (%) 10.23 10.82 8.98 8.57 4.26 3.34 
SD 6.19 2.40 1.16 1.71 1.99 0.88 
VDC-4 
RA (%) 10.23 10.04 9.78 7.72 5.12 3.77 
SD 6.34 2.43 3.26 1.50 2.77 2.66 
VDC-5 
RA (%) 7.86 10.30 8.72 9.28 4.11 3.06 
SD 1.86 1.17 1.01 1.67 1.06 0.88 
VDC-6 RA (%) 8.40 10.80 10.18 6.95 3.88 5.67 






Table S3.3. Continued. 













alder RA (%) 9.72 10.36 10.37 7.42 4.61 4.68 
SD 5.58 2.87 3.77 1.34 2.37 6.50 
birch 
RA (%) 11.39 9.52 8.45 8.19 5.50 3.30 
SD 6.93 1.73 1.56 1.72 3.58 1.28 
spruce 
RA (%) 9.76 10.56 9.29 7.80 5.41 3.74 
SD 6.54 2.67 1.58 1.36 3.04 1.50 
MEAN 
RA (%) 10.45 10.06 9.23 7.86 5.22 3.82 











Table S3.3. Continued. 















RA (%) 30.39 12.29 18.64 14.51 3.57 2.30 
SD 13.24 9.23 15.0 8.24 1.43 0.86 
VDC-2 
RA (%) 27.04 19.10 18.65 11.32 4.40 3.63 
SD 8.60 9.23 13.26 6.73 2.68 3.32 
VDC-3 
RA (%) 27.72 26.34 8.40 9.82 4.46 8.34 
SD 8.54 11.27 8.10 4.17 1.58 6.31 
VDC-4 
RA (%) 26.75 22.87 14.21 9.45 5.52 4.50 
SD 7.55 11.16 11.62 3.01 4.78 3.61 
VDC-5 
RA (%) 26.91 20.31 5.97 12.82 12.74 4.18 
SD 6.89 13.48 3.42 7.99 13.29 2.69 
VDC-6 
RA (%) 27.21 11.29 5.70 9.62 19.66 4.64 






Table S3.3. Continued. 














alder RA (%) 25.51 23.51 13.57 9.25 4.89 6.36 
SD 6.92 10.43 10.83 2.82 3.21 5.54 
birch RA (%) 27.00 21.23 17.88 10.21 4.65 3.63 
 SD 8.66 11.24 13.15 4.61 3.03 2.52 
spruce 
RA (%) 28.36 21.17 12.95 10.99 5.64 4.20 
SD 7.93 10.24 11.79 6.43 5.39 2.57 
MEAN 
RA (%) 24.37 17.30 22.87 10.39 5.61 3.36 
SD 7.30 7.93 13.80 6.54 5.51 2.19 






Table S3.4. Comparison of the 30 most abundant bacterial taxa among soil and 
rhizosphere between the different vegetation density classes and plant 
species. 
Taxa 
Vegetation density classes Plant species 
1 2 3 4 5 6 A.r B.p P.sp 
g_Acidibacter (Gp) x x x x x x x x x 
g_Acidiferrobacter (Gp) x 
        
f_Acidobacteriaceae (Ac) x x x x x x x x x 
g_Acidothermus (Ab) x x x x 
 
x x x x 
g_Acinetobacter (Gp) 
      
x x x 
g_Aquicella (Gp) x x x x x x x x x 










      
x 
  
g_Bryobacter (Sb) x x x x x x x x x 
c_Candidatus 
azambacteria 
x x x x x x x x x 
c_Candidatus solibacter  x x x x x x x x 
g_Chthoniobacter (Sp)    x x x x x x 
g_Flavobacterium (Fl)      x    
g_Frankia (Ab)       x   
g_Gemmata (Pl) x x x x x x x x x 
g_Granulicella (Ac) x x x x  x x x x 
g_H16 (Dp) x x x x x x  x x 
g_Haliangium (Dp) x x x x x x x x x 
o_Ktedonobacterales (Kt) x      x   
 252 
Table S3.4. Continued 
Taxa 
Vegetation density classes Plant species 
1 2 3 4 5 6 A.r B.p P.sp 
g_Legionella (Gp) x x x x x x  x x 
g_Leptospirillum (Ns) x         
f_ODP1230B8.23 (Cl) x x x x     x 
c_OM190     x     
c_OPB35 soil group x x x x x x x x x 
p_Parcubacteria x x x x x x x x x 
g_Pir4 lineage (Pl)     x     
p_Proteobacteria x x x x x x x x x 
g_Pseudomonas (Gp)  x x x x x  x  
f_Uncultured-
Acidobacteriaceae (Ac) 
x x x x x x x x x 
f_Uncultured-
Plantomycetes (Pl) 
x x x x x x x x x 
g_Rhizomicrobium (Ap)  x x x x x x x x 
p_Saccharibacteria x x x x x x x x x 
f_SM2D12 (Ap) x x x  x     
g_Sorangium (Dp) x x x x x x x x x 
c_Acidobacteriacea 
(Subgroup 2) (Ac) 
x x x x x x x x x 
f_Tepidisphaeraceae (Ph) x x x x x x x x x 
p_TM6 x x x x x x x x x 




Table S3.4. Continued. The letter in front of the taxa represents the maximum depth 
of taxonomy (g: genus, f: family, c: class, o: order, p: phylum). Letter in parenthesis 
after the taxa represent classes (Ab: Actinobacteria, Ac: Acidobacteria, Ap: 
Alphaproteobacteria, Cl: Clostridia, Dp: Deltaproteobacteria, Fl: Flavobacteria, Gp: 
Gammaproteobacteria, Kt: Ketdonobacteria, Ns: Nitrospira, Ph: Phycisphaerae, Pl: 
Planctomycetaciae, Sb: Solibacteres, Sp: Spartobacteria). x: presence of this taxa in 
this environment (vegetation density classes or plant species). A.r: Alnus rugosa, B.p: 
























Table S3.5. Comparison of the 30 most abundant fungal taxa among the 
different soils and rhizospheres between vegetation density classes and plant 
species.  
Taxa 
Vegetation density classes Plant species 
1 2 3 4 5 6 A.r B.p P.sp 
g_Acidomyces (Do) x 
        
o_Agaricales (Ag) x x x x x x x x x 








       
g_Amphinema (Ag) 
 
x x x 
  
x x x 








      
x 
  




x x x 
p_Ascomycota x x x x x x x x x 
p_Basidiomycota x x x x x x x x x 
g_Cenococcum (Do) 
    
x 
    
p_Chytridiomycota 





    
x x 
   
g_Cladophialophora (Eu) x x x x x x x x x 
g_Claussenomyces (Leo) x x x x x x x x x 
g_Cortinarius (Ag) 
   
x x x 
 
x x 
g_Cryptococcus (Tr) x 
 
x x x x x x x 
g_Cryptotrichosporon (Tr) x x 
 
x 
   
x x 
g_Dissophora (Is) 
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Table S3.5. Continued.  
Taxa 
Vegetation density classes Plant species 
1 2 3 4 5 6 A.r B.p P.sp 







o_Helotiales (Leo)  x x x x x x x x x 
g_Hyaloscypha (Leo)  x x x x x x x x x 
f_Hyaloscyphaceae (Leo)      x x    
g_Hypocrea (So)   x x x   x x x 
c_Incertae sedis   x x x x x x x x x 
g_Inocybe (Ag)  x  x x   x x x 
g_Kalaharituber (Pz)      x     
g_Laccaria (Ag)         x  
g_Lactarius (Ag)  x x x x  x x x x 
c_Leotiomycetes   x x x  x x   x 
g_Lycoperdon (Ag)       x    
g_Meredithblackwellia (Mi)      x     
g_Microbotryozyma (Mi)  x         
g_Mollisia (Leo)  x   x    x  
g_Mortierella (Is)  x x x x x x x x x 
g_Neofabraea (Leo)  x         
g_Neonectria (So)       x    
g_Oidiodendron (Do)   x        
p_Other   x x x x x x x x x 
f_Parmeliaceae (Lc)  x         
g_Penidiella (Do)  x         
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Table S3.5. Continued.  
Taxa 
Vegetation density classes Plant species 
1 2 3 4 5 6 A.r B.p P.sp 
g_Phadicium (Leo)  





g_Phialocephala (Leo)   x x x   x x x 
g_Piloderma (Ag)      x     
g_Prosthemium (Do)    x   x    
g_Pseudaegerita (Leo)   x    x    
g_Pseudeurotium (Do)       x    
g_Ramariopsis (Ag)      x     
g_Rhinocladiella (Eu)      x     
g_Rhizoscyphus (Leo)  x x x x x x x x x 
g_Russula (Ag)  x x x x  x x x x 
g_Schizangiella (Is)  x x x x x x x x x 
g_Serendipita (Ag)   x x x   x x  
c_Sordariomycetes   x x x x x x  x x 
g_Talaromyces (Eu)   x        
g_Thelephora (Ag)  x x x x x x x x x 
g_Toninia (Lc)    x       
g_Tomentella (Ag)   x x x x x x x x 
g_Tricharina (Pz)    x       
g_Trichoderma (So)   x        
g_Tylospora (Ag)  x x x    x   
f_Verrucariaceae (Eu)    x       
g_Wilcoxina (Pz)      x     
 
 257 
Table S3.5. Continued. The letter in front of the taxa represents the maximum depth 
of taxonomy. (g: genus, f: family, c: class, o: order, p: phylum). Letter in parenthesis 
after the taxa represent classes (Ag: Agaricomycetes, Ar: Archaeorhizomycetes, Do: 
Dothideomycetes, Eu: Eurotiomycetes, Gl: Glomeromycetes, Lc: Lecanoromycetes, 
Leo: Leotiomycetes, Is: Incertae sedis, Mi: Microbotryomyces, Pz: Pezizomycetes, 
So: Sordariomycetes, Tr: Tremellomycetes. x: presence of this taxa in this 
environment (vegetation density classes or plant species). A.r: Alnus rugosa, B.p: 






Figure S3.1. Relative abundance (%) of selected bacterial species present the 
rhizosphere of different plant species.  
Letter represent significant differences based on ANOVA followed by Tukey’s 





Figure S3.2. Relative abundance (%) of selected fungal species present in 
rhizosphere of different plant species.  
Letters represent significant differences based on ANOVA followed by Tukey’s 


















ANNEXE 3.  




Table S4.1. Bulk soils physico-chemical analysis.  
Environmental 
properties 
Alder Birch Spruce 























































Table S4.1. Continued. 
Environmental 
properties 
Alder Birch Spruce 





















































































































Table S4.1. Continued. 
Environmental 
properties 
Alder Birch Spruce 





























































































































Table S4.1. Continued. 
Environmental 
properties 
Alder Birch Spruce 





























































































































Table S4.1. Continued. 
Environmental 
properties 
Alder Birch Spruce 













































Humidity and organic matter are reported in percent (%) and the elemental results in μgmetal.gdryweight-1. Min: minimum, 











Table S4.2. Primers used during the first amplification of the 16S rRNA of bacteria and ITS region of fungi.  
Primers Sens Target Overhang sequence References 
1 
515 ill Forward 16S 
rRNA 
(5’ - TCGTCGGCAGCGTCAGATGTGTATAAGAGACAG- 3’) 
(Caporaso 
et al., 2012) 
806 ill Reverse (5’ - GTCTCGTGGGCTCGGAGATGTGTATAAGAGACAG - 3’) 
2 
515 ill/1 Forward 16S 
rRNA 
(5’ - TTCGTCGGCAGCGTCAGATGTGTATAAGAGACAG - 3’) 
806 ill/1 Reverse (5’ - TGTCTCGTGGGCTCGGAGATGTGTATAAGAGACAG - 3’) 
3 
515 ill/2 Forward 16S 
rRNA 
(5’ - ACTCGTCGGCAGCGTCAGATGTGTATAAGAGACAG - 3’) 
806 ill/2 Reverse (5’ - ACGTCTCGTGGGCTCGGAGATGTGTATAAGAGACAG - 3’) 
4 
515 ill/3 Forward 16S 
rRNA 
(5’ - CTATCGTCGGCAGCGTCAGATGTGTATAAGAGACAG - 3’) 
806 ill/3 Reverse (5’ - CTAGTCTCGTGGGCTCGGAGATGTGTATAAGAGACAG - 3’) 
5 
ITS F illu Forward 
ITS 





58A2R-illu Reverse (5’ - GTCTCGTGGGCTCGGAGATGTGTATAAGAGACAG - 3’) 
6 
ITS F illu/1 Forward 
ITS 
(5’ - TTCGTCGGCAGCGTCAGATGTGTATAAGAGACAG - 3’) 
58A2R-illu/1 Reverse (5’ - TGTCTCGTGGGCTCGGAGATGTGTATAAGAGACAG - 3’) 
7 
ITS F illu/2 Forward 
ITS 
(5’ - AGTCGTCGGCAGCGTCAGATGTGTATAAGAGACAG - 3’) 
58A2R-illu/2 Reverse (5’ - AGGTCTCGTGGGCTCGGAGATGTGTATAAGAGACAG - 3’) 
8 
ITS F illu/3 Forward 
ITS 
(5’ - GTATCGTCGGCAGCGTCAGATGTGTATAAGAGACAG - 3’) 
58A2R-illu/3 Reverse (5’ – GTAGTCTCGTGGGCTCGGAGATGTGTATAAGAGACAG - 3’) 
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Table S4.3.  Number of replicate (n=) associated with each figure.  
Figure 4.2. and figure 4.7. Bulk soil Rhizosphere Roots 
Panel A. (n=) 170 137 51 
Panel B. (n=) 94 112 51 
 
Figure 4.3., figure 4.4. and 
figure 4.6. Panel A. 
Bulk soil Rhizosphere Roots 
Alder (n=)  35 39 17 
Birch (n=)  88 61 19 
Spruce (n=)  47 37 15 
Panel B. Bulk soil Rhizosphere Roots 
Alder (n=) 22 36 17 
Birch (n=) 43 44 22 
Spruce (n=) 29 32 12 
 
Figure 4.5. Alder Birch Spruce 
Panel A. (n=) 91 168 99 







Table S4.4. Relative abundances (%) of 5 most abundant classes of bacteria (A) and fungi (B) in bulk soil, 
rhizosphere and roots associated with alder, birch and spruce.  
















(%) 7.76 8.80 8.91 7.73 3.95 




(%) 8.19 9.07 9.46 7.53 3.80 
SD 0.90 1.13 1.37 0.82 0.59 
Alder, roots 
RA 
(%) 13.29 9.46 8.52 7.65 4.09 




(%) 9.91 8.71 8.81 7.56 4.80 




(%) 10.80 9.09 9.01 7.88 3.84 
SD 8.87 1.49 1.46 1.20 0.48 
Birch, roots 
RA 
(%) 15.96 9.26 8.28 7.55 4.46 




Table S4.4. Continued. 
















(%) 8.66 8.84 8.92 7.81 5.37 




(%) 9.22 9.16 9.40 8.12 4.13 




(%) 19.28 8.45 7.88 6.86 3.47 
SD 3.75 0.84 0.56 0.69 0.35 
Mean 
RA 
(%) 11.45 9.96 8.80 7.63 4.21 









Table S4.4. Continued.  










Alder, bulk soil 
RA (%) 24.09 22.59 21.23 8.98 4.03 
SD 6.93 13.05 14.39 2.98 2.07 
Alder, rhizosphere 
RA (%) 25.74 25.10 10.76 9.07 4.46 
SD 5.86 8.19 8.25 3.24 2.32 
Alder, roots 
RA (%) 32.73 18.67 10.89 16.43 3.73 
SD 3.24 13.15 7.59 10.32 0.38 
Birch, bulk soil 
RA (%) 24.87 21.61 19.82 10.71 4.43 
SD 9.84 11.86 12.28 6.73 3.58 
Birch, rhizosphere 
RA (%) 28.94 16.71 19.96 11.11 4.51 
SD 9.00 6.80 15.18 3.70 2.10 
Birch, roots 
RA (%) 39.39 10.83 11.83 15.41 3.69 
SD 8.08 3.11 11.03 8.78 0.67 
Spruce, bulk soil 
RA (%) 32.32 19.20 11.69 12.00 5.13 
SD 6.69 5.78 5.43 3.92 1.76 
Spruce, 
rhizosphere 
RA (%) 28.47 20.35 12.36 14.38 3.94 
SD 9.34 12.70 13.88 11.62 1.87 
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Table S4.4. Continued.  











RA (%) 25.92 16.63 30.42 8.20 2.81 
SD 11.29 8.43 23.16 3.22 1.04 
Mean 
RA (%) 29.16 19.07 19.02 11.81 4.08 
SD 7.83 9.23 12.35 6.06 1.75 













Table S4.5. Relative abundances (%) of 5 most abundant phyla (a) and classes (b) of fungi in bulk soil, 
rhizospheres and roots associated with alder, birch and spruce.  
a. Plant species and 
different environments 
Ascomycota Basidiomycota Zygomycota Chytridiomycota Glomeromycota 
Alder, bulk 
soil 
RA (%) 44.80 27.69 4.45 0.98 1.02 
SD 13.03 4.15 0.73 0.02 0.59 
Alder, 
rhizosphere 
RA (%) 33.18 29.41 4.00 1.41 0.65 
SD 8.12 12.20 0.89 0.04 0.31 
Alder, roots 
RA (%) 37.17 19.02 4.66 1.31 0.78 
SD 9.15 8.50 1.01 0.01 0.09 
Birch, bulk 
soil 
RA (%) 35.75 31.77 4.49 1.14 0.64 
SD 8.78 12.62 3.30 0.56 0.31 
Birch, 
rhizosphere 
RA (%) 34.55 26.48 4.21 1.34 0.73 
SD 7.25 6.86 1.00 0.03 0.18 
Birch, roots 
RA (%) 38.62 18.58 3.74 1.31 0.78 
SD 8.73 4.68 0.65 0.23 0.01 
Spruce, bulk 
soil 
RA (%) 32.85 27.69 4.45 1.57 0.74 




Table S4.5. Continued 
a. Plant species and 
different environments 
Ascomycota Basidiomycota Zygomycota Chytridiomycota Glomeromycota 
Spruce, 
rhizosphere 
RA (%) 31.96 29.45 4.00 1.41 0.76 
SD 8.86 12.20 0.89 0.35 0.26 
Spruce, roots 
RA (%) 26.69 18.02 4.67 1.63 0.96 















Table S4.5 Continued 
Plant species and 
different environments 





Alder, bulk soil 
RA (%) 24.09 22.59 21.23 8.98 4.03 
SD 6.93 13.05 14.39 2.98 2.07 
Alder, 
rhizosphere 
RA (%) 25.74 25.10 10.76 9.07 4.46 
SD 5.86 8.19 8.25 3.24 2.32 
Alder, roots 
RA (%) 32.73 18.67 10.89 16.43 3.73 
SD 3.24 13.15 7.59 10.32 0.38 
Birch, bulk soil 
RA (%) 24.87 21.61 19.82 10.71 4.43 
SD 9.84 11.86 12.28 6.73 3.58 
Birch, 
rhizosphere 
RA (%) 28.94 16.71 19.96 11.11 4.51 
SD 9.00 6.80 15.18 3.70 2.10 
Birch, roots 
RA (%) 39.39 10.83 11.83 15.41 3.69 
SD 8.08 3.11 11.03 8.78 0.67 
Spruce, bulk 
soil 
RA (%) 32.32 19.20 11.69 12.00 5.13 
SD 6.69 5.78 5.43 3.92 1.76 
Spruce, 
rhizosphere 
RA (%) 28.47 20.35 12.36 14.38 3.94 
SD 9.34 12.70 13.88 11.62 1.87 
 
 274 
Table S4.5. Continued 
Plant species and 
different environments 





RA (%) 25.92 16.63 30.42 8.20 2.81 
SD 11.29 8.43 23.16 3.22 1.04 
RA: relative abundance, SD: standard deviation 
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Table S4.6. Comparison of the 30 most abundant bacterial taxa in bulk soil (Bs), 
rhizosphere (Rh) and roots (Ro) associated with alder, birch and spruce.  
Taxa 
 Alder  Birch  Spruce 
BS Rh Ro BS Rh Ro BS Rh Ro 
g_Acidibacter x x x x x x x x x 
f_Acidobacteriaceae x x  x x  x x x 
g_Acidothermus x x  x  x   x 
g_Acinetobacter   x       
g_Actinoplanes   x       
g_Actinospica      x    
g_Aquicella x x x x x x x x x 
g_Bdellovibrio x x x x x x x x x 
f_Bradyrhizobiaceae       x   
g_Bryobacter x x x x x x x x x 
g_Burkholderia-
Paraburkholderia 
     x x   
c_Candidatus 
azambacteria 
x x x x x x x x x 
g_Candidatus solibacter        x  
c_Candidatus thiophysa    x      
c_Chthoniobacter x x  x x  x x  
f_Chitinophagaceae      x   x 
g_Delftia      x    
g_Dyella      x    
c_Gammaproteobacteria   x x   x  x 
g_Gemmata x x x x x x x x x 
g_Granulicella     x     
g_H16 x x   x   x x 
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Table 4.6. Continued. 
Taxa 
 Alder  Birch  Spruce 
BS Rh Ro BS Rh Ro BS Rh Ro 
g_Haliangium x x x x x x x x x 
c_JG37-AG-4       x   
c_KD4-96 x x        
o_Ktedonobacterales    x x     
g_Legionella x x x x x x x x x 
f_ODP1230B8.23 x x  x x  x x  
c_OPB35 soil group x x x x x x x x x 
p_Parcubacteria x x x x x x x x x 
g_Pir4 lineage x x      x  
p_Proteobacteria x x x x x x x x x 
g_Pseudomonas   x  x x  x  
g_Pseudosporangium         x 
g_Rhizobium   x       
g_Rhizomicrobium x x x x x  x x x 
p_Saccharibacteria x x x x x x x x x 
g_Singulisphaera       x   
f_SM2D12 x x x x x x  x x 
g_Sorangium x x x x x  x x x 
g_Streptococcus   x       
g_Streptomyces   x       
c_Subgroup x         
c_Subgroup 2 x x x x x x x x x 
c_Subgroup 6  x x x x x x x x 
f_Tepidisphaeraceae x x x x x x x x x 
p_TM6 x x x x x x x x x 
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Table S4.6. Continued. 
Taxa 
 Alder  Birch  Spruce 




x x x x x x x x x 
c_uncultured-
Planctomycetaceae 
x x x x x x x x x 
f_0319-6G20 x x x x x x x x x 
Letters in front of the taxa represents maximum depth identification, g: genus, f: 


















Table S4.7. Comparison of the 30 most abundant fungal taxa in bulk soil (Bs), 
rhizosphere (Rh) and roots (Ro) associated with alder, birch and spruce.  
Taxa 
 Alder  Birch  Spruce 
Bs Rh Ro Bs Rh Ro Bs Rh Ro 
o_Agaricales x x x x x x x x x 
c_Agaricomycetes x x x  x x x x x 
g_Alnicola x x  x      
g_Amphinema x x   x  x x x 
f_Amphisphaeriaceae x x        
g_Archaeorhizomyces x x  x  x x x  
g_Armillaria         x 
g_Articulospora x x x x x   x x 
p_Ascomycota x x x x x x x x x 
p_Basidiomycota x x x x x x x x x 
g_Capronia   x       
g_Cerinosterus     x     
p_Chytridiomycota      x    
g_Cistella       x x x 
g_Cladophialophora x x x x x x x x x 
g_Claussenomyces x x  x x x x x x 
g_Cortinarius     x x  x  
g_Cryptosporiopsis     x     
g_Cryptotrichosporon  x  x   x x  
g_Discostroma   x      x 
g_Epicoccum   x   x    
g_Eupenicillium x x x x x  x x x 
g_Gibberella       x   
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Table S4.7. Continued. 
Taxa 
Alder Birch Spruce 
BS Rh Ro BS Rh Ro BS Rh Ro 
f_Helotiaceae x     x   x 
o_Helotiales x x x x x  x x x 
g_Hyaloscypha x x  x x x x x x 
g_Hypocrea x x x x x x x x x 
c_Incertae sedis x x x x x x x x x 
g_Inocybe x x  x x x x x  
g_Kurtzmanomyces   x       
g_Kylindria         x 
g_Laccaria    x x  x   
g_Lachnum       x   
g_Lactarius x x x x x x x x x 
c_Leotiomycetes   x x x x x x x 
g_Leptosphaeria   x       
g_Microsphaeropsis   x       
g_Mortierella x x x x x x x x x 
g_Mollisia    x x x    
f_Nectriaceae   x       
g_Oidiodendron    x      
g_Phaeomollisia      x    
g_Phialocephala x  x x  x x  x 
o_Pleosporales         x 
g_Prosthemium   x   x    
g_Pseudaegerita x    x   x  
g_Russula x x x x x x x x x 
g_Rhizoscyphus x x x x x x x x x 
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Table S4.7. Continued. 
Taxa 
Alder Birch Spruce 
BS Rh Ro BS Rh Ro BS Rh Ro 
g_Schizangiella x x x x x x x x x 
f_Sebacinacea        x  
g_Serendipita   x       
c_Sordariomycetes x x x x x x x x x 
g_Thelephora x x x x x x x x x 
g_Tomentella x x x x x x x x x 
g_Trichocladium  x        
g_Trichoderma  x        
g_Tylospora x x  x x     
f_Sebacinacea        x  
Letters in front of the taxa represents maximum depth identification, g: genus, f: 








Table S5.1. Survival rates, SVI and PVI of different plant species between three different growing seasons (GS1 
(2015), GS2 (2016) and GS3 (2017)).  
Plant indices 
Alnus rugosa Alnus crispa Picea glauca 
Min-
Max 




















































Table S5.1. Continued.  
Plant indices 
































































































Table S5.1. Continued.  
Plant indices 
Larix larcina 
Min-Max Avg ± D MED 
GS1 



































Min: minium, Max: maximum, Avg: average, MD: mean deviation, Med: median, NA: not available. 
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Table S5.2. Monthly reports of average temperature and total precipitation for different months (June, July and 
August) between the three different growing seasons (GS1 (2015), GS2 (2016) and GS3 (2017)) (Government of 
Canada, 2018). 
 
GS1 (2015) GS2 (2016) GS3 (2017) 
June July August June July August June July August 
Temperature (°C) 15.0 18.6 17.5 14.8 18.6 18.9 15.1 17.5 14.9 
Mean of temperature 
by growing season 
(°C) 
17.0 17.4 15.8 
Precipitation (mm) 45.8 48.2 94.3 78.6 114.5 85.2 71.6 61.9 210.7 
Mean of precipitation 
by growing season 
(mm) 
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